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Dedica 
 
Alla nostra Terra 
Non sprecate il vostro tempo prezioso 
chiedendovi “Perché questa terra non è un 
posto migliore?”. La domanda che dovete porvi 
è “Come posso rendere migliore questa terra?” 
 A questa vi è una risposta. 
 
Leo Buscaglia 
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Prefazione 
“Siamo tutti farfalle. La Terra è la nostra crisalide.” Con queste due brevi frasi di LeeAnn Taylor mi 
pare che ben si possa simbolicamente rappresentare il rapporto che l‟essere umano dovrebbe avere 
con la propria “casa”: un rapporto simbiotico e di reciproco beneficio, ma che, purtroppo, spesso ci 
si dimentica di onorare, andando dietro ad effimere vanità, dettate da un‟ avidità che, oltre a 
guastare l‟ambiente, ci sta portando all‟autodistruzione. Proteggere quindi la nostra dimora, 
apprezzare la bellezza e la pace che deriva dal camminare a piedi scalzi su una terra rigogliosa e 
lottare affinché rimanga tale significa proteggere anche noi stessi e le future generazioni. Dovremo 
considerarci parte di una rete collegata con tutto il creato, come il sangue che unisce una famiglia e 
comprendere che ciò che accade alla Terra accade irrimediabilmente anche ai suoi figli. 
Lo stesso Nietzsche, già nell‟ Ottocento, paragonando la crosta terrestre ad un essere vivente dotato 
di pelle, asseriva che la stessa aveva delle gravi malattie, tra cui l‟uomo, che, come un cancro, 
infetta tutto ciò che circonda. Infatti, in nome del progresso, sta trasformando il mondo in un luogo 
velenoso, inquinando aria, acqua, suolo, gli animali e … se stesso. 
Contiamo troppo sulla straordinaria capacità autorigeneratrice della Terra, ma dovremmo 
assecondarne i tempi; invece il continuo sviluppo produttivo collide con la finitezza della biosfera e, 
purtroppo, stiamo trasformando le risorse a nostra disposizione in rifiuti molto più rapidamente di 
quanto la natura riesca a trasformarli nuovamente in risorse.  
Avvertiamo serio e incombente il rischio che presto, con nessuna ricchezza, prestigio o scienza 
potremo ridare vita ai veri tesori che ancora possediamo: da un semplice albero a un fiume dove 
rinfrescarsi, ritrovando il senso del rispetto e dell‟amore verso tutte le forme viventi e per noi stessi. 
La dedica che ho rivolto alla Terra racchiude una domanda per nulla retorica: è un monito, un 
avvertimento e un invito per risvegliare le menti e l‟animo di noi umani, che sembriamo come 
assopiti in un sonno perpetuo, quasi rassegnati a un comune tragico destino. Vorrei dare un 
messaggio positivo a dimostrazione che, invece, è ancora possibile attivarsi affinchè vi sia una 
coraggiosa reazione, un concorso unanime in controtendenza che possa ripristinare concretamente 
le condizioni della Natura. Spero, dunque, che il presente lavoro venga visto come una 
“pergamena” inviata alle generazioni future e testimonianza del tentativo che ognuno dovrebbe fare 
di rendere il mondo un posto migliore di quello che è. 
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Riassunto 
Il presente studio si inserisce all‟interno del Progetto Europeo Life Hortised, LIFE 14 ENT/IT/113, 
condotto dall‟Istituto per lo Studio degli Ecosistemi del CNR di Pisa, dove ho svolto la mia tesi 
sperimentale, e ha l‟ambizioso scopo di dimostrare non solo la possibilità ma anche la convenienza 
economica e ambientale del riutilizzo dei sedimenti marini di dragaggio nel campo dell‟ orticoltura. 
Il Progetto sopracitato affronta problematiche ambientali di grande attualità: la gestione dei 
sedimenti di dragaggio, determinata dalla necessaria attività ingegneristica di escavazione a cui i 
nostri porti (e non solo) sono sottoposti annualmente, e la possibilità dell‟utilizzo, in campo 
agronomico, di un substrato colturale differente, economicamente vantaggioso e maggiormente 
ecosostenibile rispetto a quello usuale basato sulla torba, i cui giacimenti stanno sempre più 
diminuendo. Dunque, questo studio pilota ha il merito di creare una soluzione alternativa allo 
stoccaggio e allo smaltimento in discarica dei sedimenti di dragaggio, cambiando drasticamente il 
concetto di questi ultimi e trasformandoli in potenziali risorse, con rilevante valore intrinseco. 
Infatti, i sedimenti in questione, dopo un‟accurata decontaminazione, verranno utilizzati come 
substrato di crescita per specie vegetali commestibili, in particolare per alcune varietà di fragola (ad 
esempio la specie Fragaria x Ananassa Duch.) e per il melagrano (Punica granatum L.), su scala 
reale, in Italia e in Spagna. Il loro potenziale riutilizzo sarà dimostrato confrontando la qualità dei 
frutti cresciuti sui sedimenti suddetti rispetto a quelli cresciuti sui substrati tradizionali, a base di 
torba.  
Tali sedimenti, provenienti dal porto di Livorno e con una contaminazione prevalentemente 
organica, erano già stati sottoposti a un processo di phytoremediation, tecnologia naturale che 
prevede l‟utilizzo delle piante per la rimozione dei contaminanti. Quest‟azione, effettuata in una 
struttura a vasca opportunamente allestita nei pressi del porto stesso, aveva determinato un 
sostanziale decremento della contaminazione e un netto miglioramento delle caratteristiche 
chimico-nutrizionali e biochimiche-funzionali del sedimento, obiettivo del Progetto Agriport No. 
ECO/08/239065/S12.532262. 
Dopo tale trattamento, con lo scopo di omogeneizzare il sedimento, migliorare le caratteristiche 
chimico-biologiche e abbattere ulteriormente la contaminazione (obiettivi del Progetto Hortised), i 
sedimenti sono stati sottoposti ad un processo di landfarming, altra tecnica di bioremediation, che si 
avvale dell‟ausilio di un periodico rivoltamento del substrato contaminato per favorire l‟areazione e 
l‟attività biologica dei microrganismi e, di conseguenza, la degradazione dei contaminanti organici. 
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La movimentazione è avvenuta, mediante un piccolo escavatore, una volta a settimana per una 
durata complessiva di tre mesi. Compito della sperimentazione, alla quale ho preso parte in veste di 
tesista, è stata, dunque, la caratterizzazione periodica dei sedimenti sottoposti al processo di 
landfarming. 
Tali analisi si articolano su diversi fronti d‟indagine:l‟aspetto fisico è stato valutato attraverso 
parametri quali la tessitura e la densità apparente;l‟analisi chimica si basa sulla misurazione, oltre 
che del pH e della conducibilità elettrica, anche della concentrazione dei nutrienti totali e 
assimilabili, della capacità di scambio cationico e della presenza di sostanze umiche. Tali analisi 
dovrebbero indicare un risanamento agronomico-ambientale in atto. La qualità biologica del 
sedimento, invece, è stata indagata con analisi sull‟attività idrolitica di alcuni enzimi come la β-
glucosidasi, la fosfatasi e la proteasi, e di un'ossidoreduttasi come la deidrogenasi. E' stata anche 
valutata la biodiversità microbica e la sua variazione durante il processo di remediation e anche la 
tossicità del sedimento mediante il test ecotossicologico Biotox. Infine, è stato monitorato il livello 
di contaminazione mediante la determinazione della concentrazioni dei metalli (totali e assimilabili) 
e, avvalendosi del contributo di laboratori esterni, di idrocarburi C < 12, C > 12, idrocarburi 
policiclici aromatici (IPA) e policlorobifenili (PCB).  
Mentre le analisi fisiche sono state effettuate solo all‟inizio e alla fine della sperimentazione, quelle 
chimiche e biochimiche sono state svolte per ogni campionamento, con una periodicità mensile, per 
valutare il trend dei parametri predetti, che solitamente variano in maniera più repentina rispetto a 
quelli fisici.  
Dopo una caratterizzazione iniziale (Dicembre 2015), effettuata subito dopo la rimozione delle 
piante e il primo rivoltamento, si sono susseguiti altri 3 campionamenti, con una cadenza mensile 
(Gennaio, Febbraio e Marzo 2016). Durante ognuno di questi, sono stati prelevati 3 campioni 
compositi, costituiti da altri 10 sub-campioni, in modo da ottenere un risultato rappresentativo. Le 
analisi di laboratorio sono state svolte in triplo su ogni campione. 
A seguito di tale processo di bioremediation, i sedimenti hanno riportato un miglioramento sotto 
molteplici punti di vista: il substrato a fine sperimentazione risulta più omogeneo, la maggioranza 
dei parametri fisico-chimici sono comparabili con quelli di un substrato di coltura, l‟attività 
microbica in generale e quella di particolari enzimi è migliorata ed è avvenuta una degradazione dei 
contaminanti organici.  
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Tali sedimenti sono attualmente utilizzati in una sperimentazione pilota, presso due aziende 
vivaistiche in Italia (Pistoia) e Spagna (Murcia): I sedimenti sono stati impiegati nella preparazione 
dei substrati di crescita a diverse concentrazioni: 100% sedimento, 50% sedimento / 50% substrato 
commerciale, 100% substrato commerciale a base di torba. 
Per quanto riguarda il melograno, non sono state attualmente rilevate differenze evidenti nello 
sviluppo delle piante con i tre diversi substrati di crescita . 
Invece, per quanto riguarda la fragola è stato riportato uno sviluppo leggermente maggiore delle 
piante sui substrati 100% commerciale e 100% sedimento rispetto al substrato 50/50.  
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Abstract 
The present work is a part of the Hortised Project, an European Life Project, Life 14 ENT/IT/113, 
carried out by the Institute of Ecosystem Study of the CNR (Pisa), where I have done my 
experimental thesis, and its aim was to prove not only the possibility but also the suitability of the 
dredged sediments for horticulture production. 
This Project deals with environmental issue very common nowadays: the management of the 
dredged sediments, caused by the needed excavation practice (dredging), present in our harbors, 
and, also, the possibility of the use, in the agricultural fields, of a different, cost efficient and eco 
friendly growing medium with respect to the usual one, based on peat, which is continuously 
decreasing. Therefore, this pilot study has the objective to create an alternative solution to storage 
and disposal of dredged sediments and, at the same time, changes deeply the concept of these, 
transforming them from waste to resource, with a significant intrinsic value. 
As a matter of fact, these sediments, after an accurate remediation, will be reused as growth 
substrate for plant species, defined food species, like pomegranate (Punica granatum L.) and some 
species of the genus Fragaria (the specie of Fragaria x Ananassa Duch. for example), in an Italian 
nursery and in a Spanish one. Their potential reuse will be demonstrated, comparing the quality of 
fruits grown on these sediments with respect to those grown on traditional substrates, based on peat.  
The sediments, used in this experimental study, come from the port of Leghorn and had a mainly 
organic contamination. They have already been treated with a phytoremediation process, a natural 
technique that use the plant actions to remove the contaminants. This action, carried out in a 
appropriate facility present near the port, allowed the contamination to decrease and the 
improvement of the chemical-nutritional characteristics and the biochemical-functional ones, that 
was the goal of the Agriport Project, No. ECO/08/239065/S12.532262. 
After this treatment, to homogenize the substrate, improve the chemical and biological 
characteristics and further reduce the contamination (the Hortised Project goals) the sediments were 
subjected to landfarming process, a bioremediation technology, in which there is a periodical 
turning over of the contaminated sediments to increase the biological activity, thus to reduce the 
contamination degree. This action was carried out once a week, with a small excavator, in order to 
cover a period of about three months. Task of experimentation, to which I have taken part, is the 
periodic characterization of the sediments, treated with landfarming.  
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The analyzes are of different nature: the physical ones were carried out, evaluating parameters such 
as granulometry, bulk density; the chemical ones are based on measurement, over that of the pH and 
electrical conductivity, also the concentration of total and available nutrients, cation exchange 
capacity, and the humic substances. They should indicate an agronomic-environmental recovery. 
Instead, the biological fertility of sediment was evaluated with analyzes on hydrolytic activities of 
same enzymes such as beta-glucosidase, phosfatase, and protease and on oxidoreductases ones such 
as the dehydrogenase. There was a study on the microbiological biodiversity too, with DGGE and 
the toxicity degree, through the ecotoxicological test battery, such as Biotox. And the contamination 
degree was also monitored, through the determination of the heavy metals (total and available) and, 
in external laboratories, the hydrocarbons concentration C < 12, C > 12, IPA (polycyclic aromatic 
hydrocarbons) and PCB (polychlorinatedbiphenyls)  
The physical analyzes were performed only at the beginning and at the end of the experimentation, 
instead the chemical and biochemical ones were made for every sampling, once a mouth, to 
evaluate the parameters trend, that change more fast respect to the physical ones. 
There was a starting characterization (at December 2015), after the plants removal and the first 
sediment turning over; then there were three samplings, once a month (in January, February and 
March 2016). During each of these, three composite samples, formed by 10 subsamples, were taken 
in order to have a statistically significant results. 
Thanks this bioremediation process, the sediments had an improvement for different point of view: 
the substrate is more homogeneous, the most of the physical-chemical parameters are comparable 
with those of a colture substrate, the microbial activity, in general, and the activity of special 
hydrolytic enzymes is improved; there was also a decontamination from organic substances.  
 
Actually, the sediments are used at pilot scale in two nurseries, Italy (Pistoia) and Spain (Murcia), 
as agronomic substrate in horticulture at different concentrations: 100% sediment, 50% sediment / 
50% commercial substrate, 100% commercial peat substrate. 
Regarding pomegranate coltivation, no differences in plant development on the different substrates 
were observed; instead, regarding the strawberry one, a greater plant development on substrates 
100% sediment and 100% peat substrate with respect to 50/50 mixture was measured.  
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1.Introduzione 
1.1. La pratica del dragaggio 
Il dragaggio consiste in un‟operazione di escavazione che permette l‟asportazione di sedimenti 
(sabbia, ghiaia o detriti) dal fondale di bacini idrici, di distinta natura, mediante l‟ausilio di 
specifiche macchine escavatrici, chiamate draghe, e la loro successiva collocazione in strutture 
predisposte. 
Tale operazione può essere suddivisa in 4 categorie principali, a seconda della finalità perseguita: 
 Il dragaggio infrastrutturale è finalizzato alla costruzione di nuovi porti e canali o 
all‟estensione di quelli già preesistenti. 
 Il dragaggio di manutenzione consiste nella rimozione del problema dell‟insabbiamento 
dei fondale, in modo da garantire il mantenimento della loro profondità. 
 Il dragaggio di risanamento / bonifica viene effettuato allo scopo di risanare il sedimento 
rimosso da distinte fonti di contaminazione. 
 Il dragaggio per il ripascimento di spiagge avviene per ottemperare alla problematica 
delle spiagge in via di erosione.  
Dunque, se in passato questa attività di ingegneria civile aveva come unico e sostanziale scopo 
garantire la navigabilità di porti, fiumi e canali, preservandone il naturale deflusso, attualmente, a 
questo compito, si associa anche una finalità tipicamente ecologica: il risanamento di matrici 
contaminate per garantire la salubrità ambientale e la salute umana. Le azioni durante un dragaggio 
cambiano a seconda della tipologia e del progetto (Dotto, 2013) ma sostanzialmente si assiste a una 
prima fase di escavazione, un sollevamento del materiale verso la superficie liquida, un trasporto di 
questo dall‟area dragata a quella di trattamento o deposito finale e, infine, un collocamento del 
sedimento nella zona preposta.  
Le attrezzature per il dragaggio vengono scelte a seconda della natura, quantità e livello di 
contaminazione del sedimento, oltre che per il tipo di ambiente fisico del sito di scavo e per la 
distanza dalla zona di posizionamento finale e si possono suddividere in due categorie principali: le 
draghe meccaniche e quelle idrauliche (Dotto, 2013). Nella prima tipologia vengono utilizzate forze 
meccaniche per sollevare il sedimento, minimizzando il trasporto d‟acqua e determinando il 
mantenimento della struttura e densità della matrice ambientale. Le draghe meccaniche vengono 
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generalmente utilizzate per la rimozione di materiale ghiaioso, duro e compatto. Lo svantaggio di 
queste è la sospensione e il mescolamento che il sedimento manifesta con la colonna d‟acqua 
circostante. Tale problema è ridotto, invece, nell‟utilizzo delle draghe idrauliche, che aspirano, 
mediante pompe centrifughe, il materiale, insieme all‟acqua presente: in questo modo, però, il 
sedimento risulta allo stato fangoso o liquido, la densità non è più quella originaria e presenta una 
certa percentuale d‟acqua; tutto questo rende più difficile il trattamento successivo del materiale. 
Solitamente durante le operazioni di dragaggio si assiste ad un fenomeno di rimescolamento del 
fondale da cui si preleva il sedimento. Questo comporta: 
 La sospensione di ingenti quantitativi di materiale, generando intorbimento della colonna 
d‟acqua.  
 La dispersione dei nutrienti e la riduzione dell‟ossigeno disciolto.  
 La movimentazione di sostanze inquinanti, accumulatesi sul fondo. 
Dunque, prima di procedere a tale attività, è necessario verificare le condizioni dell‟area e delle 
zone limitrofe, attraverso indagini bibliografiche o specifiche ricerche su campo, che mirino ad 
escludere interferenze significative sulle biocenosi marina (specialmente subpraterie a fanerogame e 
coralligeno), oltre che sull‟ambiente in generale e sulla salute umana. Sono stati effettuati diversi 
studi sull‟effetto negativo indotto dal dragaggio su organismi di interesse ecologico, soprattutto 
sulla fertilità e il ciclo produttivo dei coralli (Ricardo et al.,2016; Jones et al., 2015), sulla vitalità 
dei reef (Gailani et al., 2016) e sulle praterie di Posidonia (Capello et al., 2014). Alcuni studi 
mettono, inoltre, in luce gli effetti che il dragaggio comporta nella ridistribuzione dei contaminanti, 
in particolar modo dei metalli pesanti e nel processo di bioaccumulo sul biota marino (Rocha et al., 
2016), soprattutto sui molluschi (Shefer et al., 2015). Questo può provocare una biomagnificazione 
nella catena trofica e un potenziale effetto anche sull‟uomo.  
Attualmente si stanno mettendo appunto metodologie per attuare operazioni, basate sullo studio 
della corrente e dell‟idrodinamicità, che riducano notevolmente l‟impatto ambientale e limitino la 
dispersione della contaminazione dell‟acqua durante il dragaggio, regolandone anche la velocità 
(Wasserman et al., 2016). Esistono poi studi pilota su metodologie alternative al dragaggio 
convenzionale avente come scopo la rimediazione dei sedimenti: una tra queste si basa sulla 
cosidetta “resuspension tecnique”, che mira all‟eliminazione solo di piccole percentuali di sedimenti 
(invece che di ingenti quantitativi): sono infatti asportate solo le particelle più fini, che hanno la 
capacità di adsorbire più efficacemente la contaminazione, anche a seguito di un processo 
d‟insuflaggio d‟aria (Mulligan et al., 2016). 
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D‟altro canto, è documentato come il dragaggio posso risultare un utile rimediazione di corpi idrici 
con problemi di eutrofia, in quanto, a seguito di questa attività, si può assistere alla riduzione della 
concentrazione di alcuni nutrienti, come azoto e fosforo (Yu et al.,2016; Zhong et al., 2016). Tali 
proprietà denitrificanti sono utili per prevenire i bloom algali, per esempio (Che net al.,2016). 
Il problema maggiore derivante dal dragaggio è però, senza dubbio, la creazione di ingenti 
quantitativi (alcuni milioni di m
3
 all‟anno) di sedimenti, specialmente in Europa, che devono essere 
gestiti in modo adeguato. Tale fenomeno, di grande attualità ed di rilevante impatto economico, sta 
assumendo sempre più i connotati di una problematica stringente e di interesse globale, data la 
tendenza all‟incremento nel tempo dello stoccaggio dei materiali dragati. Questi ultimi, soprattutto 
quelli provenienti da bacini portuali, possono contenere un‟elevata presenza di composti inquinanti, 
come metalli, idrocarburi e sostanze chimiche di sintesi, che rende necessaria la loro bonifica. 
 
Tabella 1. Dati sulla quantità di sedimenti dragati all’anno in diverse nazioni europee, ottenuti da European 
Sediment Network, 2005.  
Nazione  Sedimenti dragati 
(milioni di m³/anno)  
Francia 50  
Germania  41  
Inghilterra  30  
Paesi Bassi 19  
Spagna  9  
Belgio  5  
Danimarca  5  
Italia  4  
Portogallo 4  
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1.2 Caratteristiche dei sedimenti dragati 
Con il termine sedimento si identifica “tutti i materiali solidi che si depositano sul fondale di un 
generico corpo idrico, vincendo la capacità del flusso della corrente e del moto ondoso nel 
mantenerlo in sospensione” (Progetto P.O. Trasfrontaliero Marittimo Italia-Francia, 2007-2013). 
 
Una particella di sedimento è generalmente composta da una: 
 Frazione inorganica, caratterizzata da silicati argillosi e non, carbonati, ossidi di ferro e di 
manganese, fosfati e solfuri.  
 Frazione organica, costituita da organismi viventi, composti xenobiotici e sostanza organica 
naturale. Quest‟ultima, molto variabile, può essere costituita da proteine, peptidi, materiale umico e 
fulvico (Giordano et al., 2003). 
 Acqua interstiziale (che può costituire fino a circa il 50 % in volume) 
 (Eventualmente) sostanza inquinante, inorganica o organica.  
 
In base alla loro genesi e composizione, i sedimenti si possono suddividere in clastici e chimici. 
Mentre i primi derivano da processi di disgregazione e di erosione delle rocce effettuati da agenti 
atmosferici, i secondi sono dovuti alla precipitazione di sali o soluti a seguito di variazioni fisiche di 
pressione, concentrazione, pH, temperatura etc. 
I sedimenti clastici si possono suddividere a loro volta in vulcanoclastici (tufi e ignimbriti) e 
clastici-terrigeni (argilliti, siltiti, arenarie e conglomerati). Tra i sedimenti chimici abbiamo quelli 
silicei, evaporitici, carbonatici, ferro-manganesiferi, alluminiferi, carboniosi e bituminosi. Infine è 
possibile menzionare anche i sedimenti biogeni, composti da resti di organismi vegetali e animali e 
antropogenici, prodotti da distinte attività antropiche. 
La composizione fisico-chimica dei sedimenti è molto eterogenea e dipendente da molteplici 
processi, sia naturali (come erosione e fenomeni di decomposizione) che antropogenici 
(inquinamento industriale e civile), oltre che dalle condizioni ambientali (temperatura, salinità, 
maree, velocità-forza delle correnti e profondità). 
 
I sedimenti rivestono un ruolo rilevante per tutti gli ecosistemi acquatici in quanto offrono una 
varietà di habitat diversi per molte specie a sostegno dell‟intera rete trofica; tuttavia, i processi 
microbiologici che avvengono in essi, principali responsabili della degradazione della materia 
organica e del ciclo dei nutrienti, sono estremamente influenzati dalla tossicità dovuta all‟ eventuale 
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presenza di sostanze inquinanti. I sedimenti costituiscono il sito preferenziale di accumulo per molti 
contaminanti, in quanto vengono adsorbiti molto facilmente sul particolato in sospensione e si 
depositano con esso sul fondo.  
Inoltre i sedimenti marini si distinguono per peculiari caratteristiche, alcune delle quali risultano 
problematiche per un loro riutilizzo in un ambiente diverso da quello acquatico: 
 Elevata salinità  
 Granulometria disomogenea (dovuta a dinamiche di sedimentazione - sospensione operata 
dalle correnti marine) 
 Squilibrato contenuto di nutrienti 
 Alto contenuto di sostanza organica (dovuto alla presenza di organismi animali e vegetali) 
 Attività biologica bassa 
 Eterogeneità nella presenza, quantità e nella distribuzione degli inquinanti 
 
La presenza dei contaminanti può dipendere da molteplici sorgenti, puntuali o diffuse, come: 
 Caratteristiche geologiche e mineralogiche del sito  
 Dilavamento o erosione di suoli contaminati per opera di pratiche agricole ed industriali 
 Fall-out atmosferico dovuto a centrali termiche e insediamenti civili 
 Apporti da falde inquinate 
 Immissioni di reflui 
 Scarichi provenienti da attività industriali e civili 
 Scarichi accidentali di prodotti chimici e petroliferi  
 Sversamenti derivati da attività portuali e connesse alla navigazione 
 
Fortunatamente i sedimenti possiedono proprietà intrinseche per attenuare gli effetti tossici degli 
inquinanti presenti (van Beelen et al., 2002). Questa capacità è simile a quella del sistema suolo. 
Infatti, la materia organica, gli ossidi di ferro e i solfuri, per esempio, possono legare e 
immobilizzare gli agenti contaminanti, riducendone gli effetti dannosi. Anche la granulometria del 
sedimento rappresenta un fattore rilevante per il destino dei contaminanti, dato che le particelle fini 
(argilla) offrono molti siti di legame per i metalli, facilitando i fenomeni di adsorbimento (Campbell 
et al., 1988; Förstner e Wittmann, 1983). 
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1.3 Contaminazione dei sedimenti e loro criticità ambientale 
L‟Environmental Protection Agency (EPA) degli Stati Uniti d‟America definisce i sedimenti 
contaminati come: „Suolo, sabbia, minerali e sostanza organica accumulati su un fondo di un corpo 
idrico e contenente sostanze tossiche o pericolose a livelli che possono generare effetti negativi alla 
salute umana e all’ambiente”. 
 
La contaminazione dei sedimenti, quindi, non provoca solamente un peggioramento della qualità 
delle acque ma comporta un rischio continuo e a lungo temine per gli ecosistemi e per la salute 
umana. Infatti, per i principali contaminanti, c‟è una scarsa incidenza dei fenomeni di attenuazione 
naturale e un possibile rilascio, a seguito della loro diffusione nell‟acqua interstiziale o per 
risospensione nella colonna sovrastante; questo può avvenire sia per motivi naturali (corrente e 
moto ondoso) che di natura antropica (pesca, navigazione e dragaggi). Inoltre, tali sostanze possono 
comportare una disfunzione nell‟ecosistema, per fenomeni di bioaccumulo e di biomagnificazione, 
con il loro trasferimento ai vari livelli della catena trofica delle comunità biotiche presenti e il 
conseguente rischio per la salute umana, a seguito del consumo di prodotti provenienti da tali aree. 
Studi recenti condotti su Paesi dell‟Europa occidentale indicano che i sedimenti delle zone costiere 
presenterebbero nel 5% dei casi rischi per la salute umana e nel 10% per l‟ambiente.  
Per valutare la qualità dei sedimenti di un corpo idrico solitamente si eseguono test sia sulla chimica 
di sedimenti, per comprendere il grado complessivo della contaminazione, ma anche test 
tossicologici, per quantificare l‟effetto che questi hanno sugli organismi, soprattutto bentonici, e la 
loro biodisponibilità. 
I contaminanti più diffusi nei sedimenti dragati, marini e fluviali, sono olii ed idrocarburi, metalli 
pesanti e prodotti di sintesi (come gli agro farmaci, composti chimici usati in agricoltura), derivati 
dalle più svariate attività produttive. 
In particolare, per quanto riguarda i sedimenti portuali, possiamo suddividere i contaminanti 
presenti in due gruppi, a seconda della loro natura: 
 Composti organici: idrocarburi di origine petrolifera, idrocarburi policiclici aromatici 
(IPA), policlorobifenili (PCB) ed altri clorurati, diossine, furani, pesticidi, fitofarmaci, composti 
organo alogenati e organo stannici 
 Composti inorganici: metalli pesanti e metalloidi (arsenico, alluminio, cadmio, cobalto, 
cromo, ferro, manganese, mercurio, molibdeno, nichel, piombo, rame, selenio, stagno e zinco). 
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Anche i nutrienti, se presenti in elevate quantità, possono essere considerati potenziali contaminanti 
(Golterman et al., 1983), in quanto possono portare a problemi di eutrofizzazione.  
 
Tra i contaminanti sopracitati, quelli maggiormente presenti in zone portuali sono i metalli pesanti e 
gli idrocarburi. 
Per quanto riguarda i primi, essi hanno specifiche caratteristiche, come (Sequi,1989): 
 Densità superiore a 4,5-5 g/cm3 e numero atomico maggiore di 30 
 Diversi stati di ossidazione, a seconda del pH 
 Formazione di idrossidi con bassa solubilità 
 Attitudine a formare complessi 
 Elevata affinità per i solfuri 
 Comportamento ionico: sono, generalmente, cationi 
La loro presenza è determinata prevalentemente da attività antropiche di tipo agricolo, civile e 
industriale (Homady et al., 2002). 
 
Molti metalloidi (As, Cd, Cr, Co,Cu, Hg, Pb, Sn, Zn) sono, in piccola traccia, elementi essenziali 
per gli organismi viventi, ma diventano tossici ad elevate concentrazioni, poiché tendono a 
biomagnificarsi nei tessuti adiposi, esplicando anche un effetto cancerogeno. Infatti, possono 
causare danni alle membrane cellulari e al DNA e possono modificare la specificità enzimatica e le 
funzioni cellulari, interagendo, attraverso legami ionici e/o covalenti, con componenti cellulari 
essenziali (Bruins et al., 2000).  
 
I metalli pesanti presenti in una matrice ambientale non possono essere metabolizzati, a differenza 
dei contaminanti organici (Sequi, 1989). Dunque, per la bonifica di siti contaminati da questi, si 
ritiene necessaria una modificazione della loro mobilità, la quale è influenzata da: 
 pH: all‟aumento di questo parametro viene ridotta la solubità dei metalli, a seguito della 
precipitazione di ossidi e idrossidi. Questo riduce notevolmente la loro assimilabilità e la possibilità 
di assiste a fenomeni di tossicità, entrando all‟interno della rete trofica. 
 Sostanza organica: agisce sull‟equilibro dei metalli in soluzione, attraverso reazioni di 
complessazione, che comportano l‟alterazione della biodisponibilità e della tossicità, aumentandone 
la solubilità (Lietz e Galling,1989). 
 Potenziale di ossidoriduzione: la loro solubilità e la formazione di complessi dipende dallo 
stato di ossidazione (Millward e Moore, 1982; Van Ryssen et al., 1998); sotto condizioni ossidanti i 
metalli sono presenti maggiormente sotto forma di ioni liberi, mentre, sotto condizioni riducenti, in 
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forma di solfuri insolubili e poco biodisponibili. L‟anaerobiosi porta a possibile precipitazione e a 
processi di riduzione. 
 Salinità: l‟influenza di questo parametro è irrilevante in ambiente marino (dove rimane più o 
meno costante) mentre nelle zone di transizione tra acqua salata e dulciacquicola può portare alla 
complessazione del metallo da parte di ioni cloruro o di altri leganti. 
 Argilla: i grippi SiOH, AlOH e Al(OH)2 delle argille sono i principali responsabili 
dell‟adsorbimento sulla porzione argillosa di una matrice. 
Altre fasi solide che sono in grado di adsorbire i metalli, anche più dell‟argilla, sono gli ossidi di 
ferro, gli acidi umici e l‟MnO2. 
 
Per quanto riguarda gli idrocarburi, invece, questi racchiudono all‟interno del loro gruppo 
un‟insieme di composti organici piuttosto eterogeneo. Caratteristica che li accomuna tra loro è la 
quasi esclusiva presenza di atomi di idrogeno e carbonio, anche se possono presentare atomi di 
ossigeno, azoto, zolfo, metalli o alogeni (Farnè, 2005).  
Moltissimi idrocarburi derivano dalla raffinazione del petrolio, che consiste in un‟insieme di 
processi fisico-chimici con lo scopo di ottenere prodotti come miscele combustibili, asfalto, 
lubrificanti a partire dal greggio. 
 
In base alla loro struttura si possono suddividere in (Davini et al., 2001): 
 Idrocarburi alifatici: sono molecole lineari, ramificate o cicliche, sature o insature, 
composte da carbonio, idrogeno e, in alcuni casi, da alogeni. Hanno un medio-basso peso 
molecolare e si trovano allo stato liquido o gassoso. Alcuni esempi sono gli alcani, alcheni, alchini e 
dieni. 
 Idrocarburi aromatici: possono essere naturali o di sintesi. Hanno una caratteristica struttura 
ad anelli aromatici condensati, gli anelli benzenici, che le donano stabilità. Si possono trovare allo 
stato solido o liquido e hanno elevata tensione di vapore e ridotta solubilità. Appartengono a questo 
gruppo i BTEXs (benzene, toluene, etilbenzene, xileni) e gli IPA(idrocarburi policiclici aromatici). 
 Idrocarburi eteroatomici: molecole contenenti atomi differenti rispetto a quelli di carbonio, 
idrogeno o alogeni. I furani, le purine, le pirimidine e gli idrocarburi zolfo-derivati sono di 
quest‟ultimo gruppo. 
 
Gli idrocarburi alifatici, a differenza di quelli aromatici, benché siano facilmente infiammabili e 
quindi reagiscano con l‟ossigeno, hanno una relativa inerzia chimica. 
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Solitamente gli idrocarburi alifatici sono derivati del petrolio ma possono essere anche 
biosintetizzati da animali marini e terrestri (Volkman et al., 1992); gli idrocarburi policiclici 
aromatici, invece, sono rilasciati da fonti naturali, come la combustione di biomassa, le eruzioni 
vulcaniche e la diagenesi o da fonti antropiche, come la combustione di legna, carbone o di olii, 
attività industriali e sversamenti accidentale di carburante (US-EPA, 2003). 
 
Gli idrocarburi sono sostanze immiscibili con l‟acqua e, per questo motivo, vengono chiamati anche 
NAPL (non-aqueous phase liquids); la maggior parte di essi è meno densa dell‟ acqua stessa. 
Data la loro scarsa solubilità in ambiente marino, possono venire immobilizzati nei sedimenti, 
grazie alla loro capacità di essere adsorbiti facilmente dalla matrice solida, diventando così 
disponibili per essere degradati dalla comunità microbica presente.  
La loro biodisponibilità è influenzata da fenomeni di chelazione da parte di composti inorganici e 
organici, da fenomeni da adsorbimento da parte di sostanza organica (soprattutto quella umica) 
dalla forza ionica e dal potenziale redox (l‟aumento di questi due ultimi parametri determina una 
diminuzione della mobilità e della solubilità degli idrocarburi). Ci sono, poi, alcuni microrganismi 
che ne aumentano la biodisponibilità, producendo biosurfattanti, che riducono la tensione 
superficiale tra sedimentoe inquinante e favoriscono il rilascio di quest‟ ultimo. 
 
Per valutare la tossicità della contaminazione organica presente solitamente si eseguono analisi 
sugli idrocarburi totali (C > 12, C < 12) ma, per ottenere una rappresentatività di tutte le classi 
idrocarburiche, vengono presi in considerazione anche i BTEXS, per i prodotti più leggeri, e i PCB 
(policlorobifenili) e gli IPA (idrocarburi policiclici aromatici), per quelli con peso molecolare 
maggiore. 
Le sostanze a basso peso molecolare hanno, solitamente, bassa tensione di vapore e la tendenza a 
trovarsi allo stato gassoso. I maggiori rischi che essi comportano sono, quindi, a carico 
dell‟apparato respiratorio. Le sostanze a medio-alto peso molecolare hanno elevata tensione di 
vapore e si possono presentare allo stato liquido o solido; dunque possono avere un effetto, acuto o 
cronico, sulle zone colpite (per contatto dermico o ingestione). Le sostanze aromatiche hanno anche 
documentata azione mutagena, carcinogena e genotossica. Come i metalli pesanti, si accumulano 
nei tessuti degli organismi, magnificandosi lungo le catene alimentari. 
 
Alcuni studi sono stati effettuati sull‟effetto che gli idrocarburi apportano agli organismi del sistema 
aquatico: in particolare in uno studio (Le Bihanic et al., 2015) è riportato che il benzantracene, 
diffuso idrocarburo policiclico aromatico, comporta difetti nello sviluppo (come deformità 
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craniofaciali) e danni al DNA nelle fasi larvali di alcuni organismi acquatici (Oryzias lapides, ad 
esempio), mentre in un altro studio (Garcia-Reyero et al., 2014) si asserisce che il 
difenilpolibromurato (BDE-209) può avere effetto sull‟espressioni delle vie neurologiche e alterare 
il comportamento di alcuni pesci (Danio rerio Hamilton, per esempio), ma può anche interagire con 
fattori e recettori chiave della trascrizione nell‟essere umano ed inibire l‟attività 
acetilcolinesterasica. 
 
Tuttavia esistono dei microrganismi acquatici in grado di degradare differenti classi di idrocarburi, 
anche molto resistenti, come il pirene e il fluorantene. Sono stati isolati dei microrganismi 
idrocarbonoclastici appartenenti ai generi Mycobacterium sp., Pseudomonas sp., Aeromonas sp., 
presenti in ambienti contaminati anche da PCB e da metalli pesanti ( Brito et al., 2015). 
Inoltre sono stati scoperti geni batterici appositi per la degradazione degli idrocarburi, come ad 
esempio i geni nahAc e nidA responsabili, rispettivamente, della degradazione della naftalina e del 
pirene (Xia et al., 2015.) 
 
 
Tabella 2. Parametri per la 
caratterizzazione di sedimenti di aree 
marino-fluviali o litoranee ( ICRAM, 
2007). 
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1.4 Legislazione sulla gestione dei sedimenti di dragaggio 
Da un punto di vista legislativo, il problema della gestione dei sedimenti di dragaggio è trattata in 
maniera complessa e confusa, in quanto non esistono Convenzioni internazionali o Direttive 
comunitarie specifiche su tale tema. 
Esistono solo testi di legge che si soffermano più che altro sulla prevenzione degli impatti 
dell‟ambiente acquatico, causati da distinte attività di scarico in mare, e che regolano molteplici 
settori riconducibili ai sedimenti (come l‟acqua, il materiale di scavo e i rifiuti). 
 
Tra le Convenzioni internazionali possiamo menzionare: 
 La Convenzione di Londra (1972) per la prevenzione dell‟ inquinamento marino,a seguito 
dello sversamento di rifiuti o altri materiali. 
 La Convenzione di Oslo (1972) per la prevenzione dell‟ inquinamento marino da versamento 
da navi e da aeromobili. 
 La Convenzione di Parigi (1974) per la prevenzione dell‟inquinamento marino proveniente 
da terra. 
 La Convenzione di Barcellona (1976) per la protezione dell‟ambiente marino e della regione 
costiera del Mediterraneo. 
 La Convenzione di OSPAR (1992) per la protezione dell‟ambiente marino dell‟Atlantico del 
nord-est. 
 La Convenzione di Bucarest (1992) per la protezione del Mar Nero. 
 La Convenzione di Helsinki (1992) per la protezione del Mar Baltico. 
 La Convenzione di Barcellona, protocollo dumping (1995) sugli scarichi in ambiente 
marino. 
 
Invece, per quanto riguarda le Direttive europee, abbiamo: 
 La Direttiva 1975/442/CE sui rifiuti 
 La Direttiva 1976/464/CE sull‟inquinamento marino 
 La Direttiva 1999/31/CE relativa alle discariche di rifiuti 
 La Direttiva 2000/60/CE, direttiva quadro sulle acque 
 La Decisione 2455/2001/CE sulle sostanze prioritarie nel settore della politica delle acque 
 La Direttiva 2008/56/CE, direttiva quadro sulla strategia per l‟ambiente marino 
 La Direttiva 2008/98/CE, direttiva quadro sui rifiuti 
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In alcuni paesi, come Francia e Spagna, queste Direttive vengono adottate senza modifiche e in 
maniera rigorosa: esse prevedono di solito un trattamento di inertizzazione dei sedimenti e la loro 
riutilizzazione, nella manutenzione portuale o come materiali da costruzione. 
Simili esempi virtuosi sono rilevabili anche in Paesi con un‟importante industria turistica quali 
Croazia, Grecia, Malta e Portogallo. 
Nel nostro Paese, la gestione dei rifiuti risulta controversa, a causa di una mancanza di 
coordinazione tra le diverse fonti normative di riferimento. 
Uno dei problemi da risolvere è anche quello di trovare una sinergia nelle azioni dei diversi soggetti 
coinvolti in questa gestione, quali le autorità portuali, le compagnie di dragaggio, le società di 
consulenza e le Istituzioni di Ricerca. 
Le lacune legislative hanno inoltre impedito un‟implementazione del trattamento dei sedimenti 
finalizzati al recupero. Ciò ha causato, ad esempio, lo smaltimento costosissimo di sedimenti, poco 
o per niente contaminati, a grande distanza dalla sede di dragaggio o addirittura all‟estero. 
 
Fino alla fine del secolo scorso, la maggior parte dei sedimenti veniva prelevata e riversata 
indiscriminatamente in mare aperto, almeno prima dell‟emanazione del D.M 24/01/96, che regola lo 
sversamento di sedimenti provenienti dal dragaggio di fondali marini, salmastri o di terreni litoranei 
emersi, in mare o in luoghi adiacenti (spiagge, lagune, stagni salmastri e terrapieni costieri). 
Ad esso seguì poi il D.Lgs. 152/1999: nell‟art.35 si stabilisce che l‟autorizzazione per lo scarico in 
mare di materiale di scavo di fondali marini o salmastri può essere ottenuta solo se si dimostra che 
questi materiali non possono essere utilizzati, per motivi tecnici o economici, per il rinascimento 
costiero. In questo articolo, rifacendosi alla Convenzione di Londra del 1972, si valuta il materiale 
di dragaggio come una risorsa da recuperare, più che un rifiuto. 
 
Degni di menzione, nella legislazione italiana, sono anche: 
 La legge 179/2002: nell‟art. 21 si stabilisce che le regioni sono le autorità competenti per il 
rilascio dell‟ autorizzazione per gli interventi di protezione costiera (ripascimento), nonché 
d‟immersione di materiale di scavo di fondali marini o salmastri all‟interno di casse di colmata, di 
vasche di raccolta o di strutture di contenimento, poste in ambito costiero. 
 Il D.M. 02/05/2006: definisce i criteri di campionamento di terre e rocce di scavo 
 La legge 296/2006: nell‟art.1., par. 996 e nel suo decreto di attuazione (DM del 7/11/2008) 
definisce alcuni criteri per l‟esecuzione dell‟attività di dragaggio e per la gestione dei sedimenti all‟ 
interno dei SIN (Siti di interesse nazionale). Nel 2012, tale legge è stata ulteriormente modificata. 
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 Il D.lgs. 152/2006, chiamato anche “Testo Unico Ambientale” (e modificato, in maniera non 
significativa, dal D.Lgs. 4/2008): nella quarta parte viene regolata la bonifica dei siti inquinati.  
In esso vengono stabiliti anche due parametri rilevanti:  
 la Concentrazione Soglia di Contaminazione: livello di contaminazione delle matrici 
ambientali al di sopra della quale è necessaria la caratterizzazione del sito e un‟analisi del 
rischio. 
 la Concentrazione Soglia di Rischio: livello di contaminazione delle matrici ambientali da 
determinare, caso per caso, con la procedura di analisi di rischio sito-specifica e sulla base 
del piano di caratterizzazione. 
 
In tale decreto viene anche definito che il progetto di dragaggio deve essere presentato dall‟autorità 
portuale al Ministero delle infrastrutture, che, dopo l‟approvazione entro 30 giorni, lo invia al 
Ministero dell‟ambiente, che ha il compito di deliberare definitivamente su questo. Tale progetto 
deve contenere: 
 Il progetto della vasca di colmata 
 Una dettagliata caratterizzazione fisica, chimica, microbiologica ed eco-tossicologica, 
secondo il DM del 7/11/2008 (All.A) 
 Le tecniche idonee di lavoro per il dragaggio (che devono ridurre al minimo la dispersione 
di sedimenti), di trasporto dei sedimenti e di attuazione di una corretta opzione gestionale. 
 
All‟interno di questa normativa sono anche proposte le possibili opzioni di gestione per sedimenti 
dragati all‟interno dei SIN (siti di interesse nazionale). Queste sono: 
 Riutilizzo in situ (ripascimento degli arenili, formazione di terreni costieri, miglioramento 
dei fondali marini attraverso attività di capping). 
 Refluimento all‟interno di CVS (casse di colmata, vasche di raccolta o in strutture di 
contenimento). 
 Riutilizzo a terra. 
 Restituzione ad usi legittimi. 
 
La prima soluzione viene attuata “qualora presentino caratteristiche fisico-chimiche e 
microbiologiche analoghe al fondo naturale con riferimento al sito di prelievo e idonee con 
riferimento al sito di destinazione e non presentino positività ai test eco- tossicologici”. 
Il refluimento in CVS avviene “qualora non risultino pericolose all’origine o a seguito di 
trattamenti finalizzati alla sola rimozione di inquinanti”. 
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Per il riutilizzo a terra “il materiale non deve presentare, all’origine o a seguito di trattamenti di 
decontaminazione, livelli di contaminanti superiori a quelli stabiliti nelle colonne A e B della 
tabella 1 dell’allegato 5 alla parte IV del D.Lgs 152/2006, in funzione della destinazione d’uso e 
deve risultare conforme al test di cessione, in base al DM 5/02/1998.” 
La restituzione ad usi legittimi avviene “qualora risultino caratterizzati da concentrazioni di 
inquinanti al di sotto di valori di intervento definiti e approvati dal Ministero dell’ambiente e dalla 
tutela del territorio e del mare per ogni specifico sito di interesse nazionale”. 
 
Oltre alla legislazione sopracitata, è stato redatto nel 2007 dall‟APAT (Agenzia per la protezione 
dell‟ambiente e per i servizi tecnici) e dall‟ICRAM (Istituto centrale per la ricerca scientifica e 
tecnologica applicata al mare) il “Manuale per la movimentazione dei sedimenti marini, documento 
tecnico che definisce i criteri guida per il processo del dragaggio, dalla caratterizzazione alla loro 
destinazione finale, identificando diverse classi di qualità e possibili opzioni gestionali. Attualmente 
questo documento è in fase di revisione, al fine di essere trasformato in parte integrante di un 
decreto ministeriale. 
 
Infine, nel DM 161/2012 vengono riportati i criteri qualitativi da soddisfare affinché i materiali di 
scavo (che includono anche i materiali provenienti da dragaggi marini) siano considerati 
sottoprodotti e non rifiuti, ai sensi dell‟Art.183 comma 1 del D.Lgs. 152/2006. Se viene identificato 
come sottoprodotto,rispettando i limiti imposti dal decreto sopracitato, il sedimento dragato può 
essere riutilizzato per la realizzazione di riempimenti, ripascimenti, interventi a mare o altre forme 
di ripristini- miglioramenti ambientali.  
 
Per quanto riguarda la Regione Toscana, la gestione dei sedimenti rappresenta un problema di 
notevole entità: infatti l‟attività antropica di dragaggio risulta essere molto sviluppata e, 
considerando anche l‟Arcipelago, esistono 52 porti di cui la quasi totalità sono turistici, mentre, tra 
gli scali commerciali, quello di Livorno è uno dei maggiori in Italia. 
In particolare, quest‟ultimo ha concordato un protocollo con il Ministero dell‟ambiente per la 
realizzazione di una vasca di colmata, caratterizzata da un volume totale di 1.750.000 m
3
 per gestire 
i 315.000 m
3
 di materiale dragato dragato ogni 2 anni nel canale industriale. Tuttavia già nel 2010 la 
vasca risultava quasi completamente esaurita; questo a reso necessario la creazione di una nuova. 
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Il protocollo stabilisce che: 
 Se il sedimento dragato ha una contaminazione minore dei limiti per l‟uso commerciale ed 
industriale ( D.Lgs. 152/2006, allegato 4, tabella1, colonna B) deve essere collocato nella vasca di 
colmata 
 Se il sedimento eccede per il limite degli idrocarburi, deve essere sottoposto a landfarming, 
con bioagumentation, prima di collocarlo nella vasca di colmata 
 Se il sedimento eccede per il limite dei metalli pesanti, vi è il conferimento in discarica. 
 
I problemi connessi con le attività di dragaggio e con lo stoccaggio a terra dei sedimenti stanno 
diventando sempre più complessi e la necessità di risolverli, con interventi sostenibili, sia da un 
punto di vista ambientale che economico, sta portando alla tendenza di considerarli sempre più 
come una risorsa da valorizzare; questo dovrebbe esplicarsi in una legislazione maggiormente 
indirizzata al loro riutilizzo. 
 
Per quanto riguarda la ricerca scientifica, se da un lato esiste una pluriennale esperienza sulla 
caratterizzazione ambientale, sul monitoraggio e sulle analisi in questo campo, dall‟altro vi è una 
carenza sulle conoscenze tecnologiche di trattamento e sulla potenzialità di riutilizzo dei sedimenti 
a terra.  
In bibliografia è possibile ritrovare un recente e non ancora consolidato esperimento di reimpiego 
dei sedimenti in distinti ambiti, dopo accurati processi di decontaminazione: sono stati riutilizzati, 
per esempio, nel campo dell‟ingegneria civile, come aggregati in malte cementate (Couvidat et al., 
2016; Ez-zaki et al.,2016), per la produzione di mattoni (Cappuyns et al.,2015), come materiale 
secondario di costruzione (Zuliani et al.,2106) o per la creazione un fondo stradale (Banoune et 
al.,2106; Wu & Chai, 2016; Maherzi et al., 2014; Achour et al.,2014; Maciandaro et al., 2015). 
Esperimenti sul loro potenziale utilizzo sono stati effettuati anche in un campo maggiormente eco-
ambientale: sono stati sperimentati per la manutenzione di una zona umida (Mchergui et al.,2014; 
Hajara & Mattson II, 2014), come tecnosuolo (Macia et al.,2014; Doni et al., 2013; Masciandaro et 
al.,2014; Doni et al.,2015) come substrato di crescita per macrofite marine (Nishijima et al.,2015) o 
per piante ornamentali (Mattei et al.,2016). È stato effettuato anche un test in vitro per la possibile 
commercializzazione di acidi fulvici estratti dai sedimenti delle riserve delle regioni aride, in modo 
da ammortizzare i costi di dragaggio in queste zone in via di sviluppo (Mitsuteru et al., 2013). 
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Naturalmente, affinchè sia concretamente possibile il loro riutilizzo devono essere opportunamente 
decontaminati, tenendo conto della loro destinazione finale e delle norme che regolano tali specifici 
settori e, quindi, dei parametri di qualità che devono essere rispettati. 
 
 
1.5 Risanamento e decontaminazione dei sedimenti 
In passato i sedimenti venivano trasportati in ambienti confinati, come miniere e cave in disuso, alla 
scopo di circoscrivere la contaminazione. Ma questa soluzione è solo un temporaneo tamponamento 
del problema, non lo risolve definitivamente ma determina solo il suo trasferimento spaziale. Anche 
se il conferimento in discarica rimane tutt‟oggi la pratica più diffusa, e talvolta l‟unica soluzione 
possibile, attualmente la ricerca ha portato a mettere a punto distinte tecnologie per la bonifica di 
matrici solide contaminate. 
Con il termine remediation si intende l‟insieme degli interventi necessari ad eliminare la fonte 
dell‟inquinamento e a ridurre la concentrazione dei contaminanti a un livello uguale o al di sotto dei 
limiti stabiliti da legge. Per quanto riguarda il risanamento dei sedimenti di dragaggio, le tipologie 
delle tecniche utilizzate sono fondamentalmente di due tipi: le prime, di stampo ingegneristico, 
basate su metodologie termiche, fisiche o chimiche, le seconde, di natura biologica, si avvalgono 
invece dell‟ausilio di agenti naturali (Bollag e Bollag, 1995). 
I trattamenti termici si basano sulla separazione dell‟inquinante mediante deassorbimento e 
volatilizzazione, sulla loro distruzione per pirolisi o, ancora, sull‟immobilizzazione mediante 
fusione con la matrice solida in cui stanno; quelli fisici sono in grado di separare i contaminanti da 
una matrice solida o liquida e di destinarli a un trattamento finale, in una forma più concentrata. Per 
quanto riguarda i trattamenti chimici, essi comprendono, di solito, reazioni redox che rendono i 
contaminanti sostanze meno tossiche e mobili. Infine, quelli biologici, che prendono comunemente 
il nome di processi di bioremediation, utilizzano le proprietà intrinseche degli organismi viventi 
(microrganismi, piante, funghi o organismi della pedofauna) per la degradazione di inquinanti.Le 
tecniche di remediation si possono dividere in: 
 Tecniche in situ: avvengono direttamente nel luogo della contaminazione 
 Tecniche ex situ: avvengono in un luogo differente da quello della contaminazione, a 
seguito dello spostamento della matrice contaminata. 
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Le tecniche in situ hanno il pregio di confinare l‟inquinamento nel luogo che lo ha generato e di non 
trasportarlo in altre zone, evitando la possibile propagazione dei contaminanti. Per quanto riguarda 
il trattamento dei sedimenti di dragaggio, le tecnologie utilizzate sono solitamente ex situ, poiché 
avvengono dopo l‟escavazione e la rimozione dello stesso dal sito iniziale. 
La seguente tabella illustra le principali tecnologie di bonifica di matrici, prevalentemente di tipo ex 
situ, suddividendole nelle principali classi. 
 
 
 
Tecniche termiche 
 
Desorbimento termico 
Trattamento a letto fluidizzato 
Incenerimento  
Pirolisi  
Ossidazione ad alta pressione 
Metodo TEVES (Soil vapor extraction termally enhanced ) 
Steam extraction enhanced  
Vetrificazione al plasma 
 
 
 
Tecniche chimiche e 
chimico-fisiche 
 
 
 
 
 
Lavaggio fisico-chimo  
Lavaggio con solvente  
Dealogenazione chimica  
Stabilizzazione / inertizzazione 
Ossidazione catalitica 
Ossidazione chimica  
Ossidazione ad UV  
Supercritical water oxidation 
Riduzione chimica 
Permeable chemical treatment wall  
Soil steam injection  
Soil vapor extraction  
Sediment washing 
Decomposizione catalizzata da basi 
Tecnica elettrocinetica  
Trattamento meccano-chimico  
Trattamento su carbone attivo  
Tecnologia di filtrazione 
Processo Hegemann 
 
 
 
Tecniche di 
bioremediation 
 
 
 
Natural attenuation  
Bioventing e Biosparging  
Biostimulation e bioaugmentation 
Compostaggio 
Biopile  
Bioreattori  
Landfarming  
Mycoremediation 
Phytoremediation  
Rotating biological contactoers 
Slurry bioremediation 
Trattamento Biogenesis 
Tabella 3. Elenco delle tecnologie di remediation, suddivise nelle tipologie principali. 
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Mentre i trattamenti termici e fisico-chimici risultano, molte volte, molto costosi e distruttivi e 
generano prodotti secondari, quelli biologici non presentano tali svantaggi, inoltre, favoriscono 
l‟accrescimento di un‟attività biologica della matrice e possono avere un impatto positivo sul 
paesaggio. Alcuni svantaggi di questi ultimi rispetto ai primi sono, però, la limitata applicabilità, 
l‟incerta predizione dell‟esito finale e il lungo periodo di trattamento. D‟altro canto, le tecniche di 
biorimediation sono tuttora in via di sviluppo e di sperimentazione, ma hanno già ottenuto 
apprezzabili risultati in diversi casi. 
 
1.5.1. Metodi biologici. Il biorisanamento come gestione sostenibile dei sedimenti. 
Le tecnologie biologiche, che prendono il nome di bioremediation, sfruttano le capacità degradative 
degli organismi, indigeni o esogeni, per detossificare, degradare e rimuovere i contaminanti 
ambientali (Farnè, 2003). Tali organismi possono essere organismi propri della pedofauna, ma 
anche funghi (mycoremediation) o piante (phytoremediation). 
Un ruolo preponderante nella degradazione di sostanze xenobiotiche, ossia del tutto estranee al 
complesso enzimatico degli organismi viventi, è ricoperto dai microrganismi, che hanno una 
naturale versatilità metabolica e sono in grado di detossificare matrici utilizzando sostanze 
organiche inquinanti come fonte di energia e di nutrienti e degradandole in composti più semplici 
fino a CO2 e acqua. 
Le principali tecniche di bioremediation sono (Farnè, 2005; Smith e Hinchee, 1993; Nyer, 1996; 
US-EPA, 1998; Robertiello e Carrera, 2005): 
1) Natural attenuation: è una metodologia in situ che si basa sulla riduzione della 
contaminazione per opera dei processi fisici, chimici e biologici che avvengono naturalmente 
nell‟ambiente (biodegradazione, dispersione, diluizione, adsorbimento, volatilizzazione, distruzione 
chimica e/o stabilizzazione). Tale approccio necessita di un accurato e costante monitoraggio dei 
parametri, può essere utilizzato in situazioni dove la contaminazione è relativamente bassa e può 
richiedere un periodo di trattamento abbastanza lungo (anni). 
2) Bioventing e biosparging: sono tecnologie di biorisanamento simili tra loro, in cui si 
stimola la degradazione microbica autoctona fornendo ossigeno atmosferico, mediante lance infisse 
nel substrato (BV) e nella falda (BS), e nutrienti minerali, attraverso idonei dispersori detti sparger. 
Sono tecnologie che si caratterizzano per i bassi costi ed il modesto impatto ambientale e sono 
particolarmente efficaci in suoli/sedimenti contaminati da idrocarburi di origine petrolifera. 
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3) Biostimulation: tecnica che si avvale dell‟aggiunta di nutrienti e, in generale, di accettori di 
elettroni, (come fosforo, azoto, ossigeno e carbonio), in grado di stimolare l‟attività dei batteri 
autoctoni. In alternativa, per stimolare la degradazione in ambienti anaerobici, si possono 
aggiungere elementi donatori di elettroni, come la sostanza organica. Tale tecnica si basa 
sull‟incremento dell‟attività microbica indigena, già ben adattata all‟ambiente presente. 
4) Bioagumentation: tecnica che utilizza l‟aggiunta di particolari ceppi batterici con proprietà 
metaboliche specifiche per i contaminanti presenti. In questo caso, i microrganismi devono adattarsi 
ad un ambiente nuovo, ma risultano utili qualora quelli indigeni non abbiano sufficienti capacità 
degradative. 
5) Biopile: tecnologia che prevede la formazione di cumuli, opportunamente 
impermeabilizzati, di suolo/sedimento inquinato a cui sono addizionati nutrienti e ammendanti, che 
ne migliorano lavorabilità e traspirazione. Viene, inoltre, estratta l‟aria presente per rimuovere i 
contaminanti più volatili e per richiamare ulteriore aria nel substrato, stimolando il processo di 
biodegradazione.  
6) Bioreattori: è una metodica ex situ in cui il materiale da trattare viene trasferito in un 
reattore, che presenta un sistema a tre fasi (solida, liquida, gassosa), sottoposto a continua 
miscelazione. Questa tecnologia risulta costosa, ma consente maggiori possibilità di successo e 
tempi minori rispetto agli altri approcci biologici perché vi è un maggiore contatto tra flora 
microbica ed inquinante ed anche un accurato controllo (e correzione) di tutti i parametri critici che 
governano i processi di biodegradazione. Nei bioreattori, inoltre, si possono inoculare 
microrganismi, o loro consorzi, selezionati per le loro peculiari caratteristiche biodegradative sui 
composti recalcitranti e persistenti. 
Tecnologia innovativa in tal ambito è l‟utilizzo di TPPBs (selecting polymers for two-phase 
partitioning bioreactors), che consiste nell‟utilizzo di polimeri bifasici, costituiti da una fase 
acquosa e una fase organica immiscibile,che solitamente è costituta da solventi organici, in grado di 
sequestrare grandi quantitativi di composti tossici, mantenendo il contenuto in fase acquosa a livelli 
sub inibitori (Tomei & Daugulis, 2013). 
7) Compostaggio: consiste nella disposizione della matrice da trattare in cumuli o in strati 
sovrapposti, con differenti modalità di aerazione. È un processo aerobico e controllato che porta alla 
produzione di una miscela di sostanze umificate (il compost) a partire da diverse tipologie di 
sostanze organiche. 
8) Landfarming: tecnologia che prevede la disposizione su una superficie non permeabile di 
uno strato di materiale solido contaminato, assicurando nel tempo il mantenimento delle migliori 
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condizioni per la degradazione microbica; attraverso il rivoltamento della matrice e l‟aggiunta 
eventuale di nutrienti minerali. 
9) Mycoremediation: tecnica ex situ che prevede l‟utilizzo di funghi per la degradazione di 
sostanze organiche quali idrocarburi mono e poliaromatici, fenoli clorurati, ammino-nitro e 
azoaromatici. Tale tecnica si applica per inquinamenti elevati e storici, dopo aver preventivamente 
adottato tecnologie non biologiche; oppure direttamente come bioaugmentation, in associazione ad 
altre metodologie biologiche (landfarming, biopile o bioreattori). 
10) Phytoremediation: è una metodologia, relativamente recente e poco costosa, che utilizza le 
piante superiori, ed i microrganismi ad esse associate, per bonificare siti contaminati da metalli 
pesanti, sostanze radioattive e inquinanti organici. 
 
È inoltre possibile combinare distinti processi tra di loro, come la biostimolazione e la 
bioagumentation, in modo da ridurre i limiti delle tecniche e incentivare i benefici effetti, in 
maniera complementare e combinata (Tyagi et al., 2011). Approcci sinergici possono essere anche 
l‟utilizzo combinato di organismi della pedofauna e di piante (Bianchi et al., 2010) o di 
microrganismi, piante e sostanza organica (Masciandaro et al., 2013). Solitamente, comparando gli 
effetti ottenuti utilizzando un'unica metodologia e la combinazione di diverse, si comprende come 
quest‟ultima strategia porti ad un processo di decontaminazione più marcato (Masotti, 2008).  
Inoltre, distinte tecniche di rimediazione possono essere utilizzate in sequenza per ottenere il 
miglioramento di distinti parametri: in uno studio di bioremediation, il sedimento contaminato è 
stato trattato, preventivamente, con un processo di sediment washing e, successivamente, con la 
tecnologia enzyme enhanced bioremediation e quindi con l‟utilizzo di bioattivatori specifici. 
Attraverso il trattamento fisico-chimico si è concentrata la contaminazione nelle frazioni più fini del 
sedimento, diminuendo quindi il volume del materiale contaminato; con il trattamento biologico è 
stato determinata la decontaminazione e anche un miglioramento chimico-nutrizionale della matrice 
(Martinelli, 2014). 
Un altro esempio di questa proficua strategia riguarda proprio l‟utilizzo sequenziale prima della 
tecnica di phytoremediation, con l‟abbattimento della contaminazione sia organica che inorganica e 
il recupero agronomico del sedimento, seguita poi da un processo di landfarming, che ha apportato 
un ulteriore miglioramento della qualità del tecno-suolo e ad un ulteriore abbattimento della 
contaminazione organica (Sarteschi, 2014). Tale layout sperimentale, eseguito in questo caso su 
sedimenti salmastri di un canale navigabile, viene riproposto, nel presente lavoro di tesi, sui 
sedimenti dragati di origine marina. 
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Rispetto alle tecniche di risanamento ingegneristico, quelle biologiche presentano numerosi 
vantaggi (Baker e Herson, 1994; Carrera e Buzzelli, 2000; Farnè, 2005),in particolare: 
 Costi minori: da un punto di vista economico, sono più sostenibili. In particolare la tecnica 
di phytoremediation può essere una valida alternativa ai sistemi tradizionali di decontaminazione 
poiché ha costi molto limitati (0,18-1,8 €/ton). Queste sono alcune cifre indicative del dispendio 
economico derivante da diverse pratiche di remediation, biologiche e non. 
TECNOLOGIA DI 
BONIFICA 
TIPOLOGIA DI 
INTERVENTO 
MODALITA’ 
OPERATIVA 
COSTO (€/ton) 
Incenerimento Non biologico Ex situ 250-1050 
Vetrificazione Non biologico In situ 280-560 
Desorbimento termico Non biologico Ex situ 80-330 
Estrazione con solventi Non biologico Ex situ 110-410 
Soil washing Non biologico Ex situ 40-60 
Bioventing Biologico In situ 5-40 
Natural attenuation Biologico In situ 5-10 
Landfarming Biologico Ex situ 5-60 
Biopile Biologico Ex situ 60-65 
Bioreattore slurry Biologico Ex situ 60-110 
Tabella 4. Costi unitari delle principali tecnologie di bonifica (Fonte: DOD EPA, 1997; Farne, 2005) 
 
 Aree bonificate biologicamente attive: la bioremediation è preferibile anche da un punto di 
vista ambientale. Le matrici presenti nel sito sono salvaguardate ed eventualmente migliorate da tale 
pratica, evitandone un ulteriore degrado ambientale e paesaggistico. 
 Definitiva distruzione degli inquinanti biodegradabili e riduzione permanente e 
significativa della mobilità e tossicità delle sostanze inquinanti: a differenza delle tecniche non 
biologiche, i contaminanti non vengono trasferiti ad un‟altra matrice (come acqua, aria, solventi 
ecc). Questo è positivo, anche per gli scarsi rischi di inquinamento di acque ed atmosfera 
circostante. 
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 Trattamento e riutilizzo della matrice nel sito in questione: le tecniche biologiche sono 
prevalentemente in situ e questo consente una riduzione dei rischi derivante dal trasporto del 
materiale contaminato. 
 Positiva influenza sull’opinione pubblica (Weir & Doty, 2016): l‟allestimento di processi 
di bioremediation hanno un impatto visivo migliore rispetto ad allestimenti ingegneristici basati su 
trattamenti fisico-chimici; in particolare la phytoremediation può avere un ottimo riscontro 
paesaggistico, anche attraverso la scelta di specie vegetali opportune. 
 
Per tutti questi motivi nell‟ultimo decennio si è sviluppato un notevole interesse verso tale tipologia 
di trattamenti, malgrado vi siano anche svantaggi e limiti di applicazione da tener in considerazione 
(Baker e Herson, 1994; Carrera e Buzzelli, 2000): 
 Periodo lungo e non sempre stimabile a priori per avere un risultato efficace nella 
contaminazione: è necessario, infatti, aspettare le fasi di acclimatamento degli organismi presenti 
(per la phytoremediation si parla anche di anni, a seconda del grado di contaminazione presente). 
 Applicazione limitata o esclusa a causa di livelli troppo alti di contaminazione, 
soprattutto nel caso della phytoremediation. 
 Livelli di contaminazione residua, a causa della presenza di frazioni xenobiotiche 
recalcitranti. 
 Monitoraggio costante delle condizioni ambientali, affinché permangano ottimali per 
l‟attività degradativa. La periodica manutenzione del sito è un costo, anche in termini di tempo, che 
deve essere messa in conto, soprattutto per quanto riguarda la phytoremediation: le specie vegetali 
devono essere protette da fattori ambientali (gelo, siccità) e attacchi biologici (insetti o malattie 
infettive) per svolgere al meglio la loro funzione. 
 Necessità di valutare preventivamente l’efficacia del trattamento 
 Conoscenza ancora incompleta dei meccanismi di degradazione dei composti 
xenobiotici (solo quelli derivati da prodotti petroliferi sono stati ampiamente studiati) e della 
biodisponibilità dei contaminanti. 
Dato che nel presente lavoro si sono utilizzati sedimenti fitorimediati e successivamente sottoposti a 
landfarming, descriverò più nel dettaglio queste due tecniche di bioremediation. 
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 La phytoremediation 
Risulta essere una tecnica, relativamente recente, che si avvale della capacità che alcune piante 
hanno, in sinergia con i microrganismi presenti nella rizosfera, di ridurre o rimuovere sostanze 
nocive, organiche o inorganiche, presenti nei suoli o nelle acque di superficie (Cunningham e Berti, 
1993). 
La phytoremediation abbatte la contaminazione da metalli pesanti e da idrocarburi perché può 
ridurre la frazione mobile e biodisponibile dei primi o fitoestrarli dalla matrice e incrementare la 
biodegradazione dei secondi.  
 
L‟assorbimento dei metalli pesanti può avvenire con diverse modalità, a livello radicale, a livello 
fogliare o direttamente dall‟atmosfera. 
In particolare, il trasferimento degli ioni dalla soluzione circolante del substrato può avvenire per 
diffusione o per scambio cationico tra i colloidi argillosi della matrice stessa e quelli plasmidici 
delle cellule radicali. Inoltre, studi asseriscono che le piante possono sintetizzare chelanti, i 
fitosiderofori, in grado di complessare i metalli, o delle proteine, le fitochelatine, ricche di 
amminoacidi come la cisteina e la metionina, il cui gruppo funzionale–SH riesce ad interagire con il 
metallo, in modo da estrarlo (Lasat, 2002). 
 
Ovviamente l‟assorbimento è fortemente influenzato dalla biodisponibilità del metallo, legata alla 
loro concentrazione in fase liquida, a loro volta correlata con diversi fattori, come: 
 Il pH: influisce sulla mineralizzazione della sostanza organica e spesso può dar luogo a 
fenomeni di assorbimento, solubilizzazione e precipitazione di elementi (Harter, 1983). 
 Il potenziale redox: spesso interagisce con il pH nella regolazione della stabilità delle 
specie chimiche, in condizioni ossidanti e riducenti. 
 Presenza nel suolo di humus e minerali argillosi: entrambi hanno un‟elevata capacità di 
scambio, soprattutto cationico (Gisotti, 1988; Sequi, 1989). 
 
Per quanto riguarda i composti organici, possono essere o degradati ad opera dei microrganismi 
presenti nella rizosfera o, una volta assorbiti e traslocati all‟ interno della pianta, possono essere 
metabolizzati, mineralizzati (con conseguente formazione di CO2 e acqua) o volatilizzati.  
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L‟uso delle piante è auspicabile in quanto economico e poco invasivo, dato che non altera 
negativamente la sua matrice (Glass, 1999). Inoltre, la permanenza di una pianta sul sito 
contaminato permette di migliorarne la fertilità agronomica. 
 
I principali vantaggi di questa tecnologia sono:  
 i bassi costi di messa in opera: è stato stimato che il costo sia, in media, circa il 59-80% 
minore rispetto alle più comuni pratiche ingegneristiche (Cunningham et al., 1996). 
 l’efficacia per le molteplici classi d’inquinanti 
 la possibilità di essere applicata in situ  
 i vantaggi anche a livello di rivalorizzazione ambientale ed estetica del paesaggio 
 
Per contro tale tecnica presenta anche dei limiti: 
 Il contaminante non deve essere presente in concentrazioni eccessive, tali da impedire la 
crescita delle piante e deve essere a diretto contatto con l‟apparato radicale e biodisponibile. 
 Il sito e le condizioni ambientali devono essere idonee alla crescita vegetale: si devono 
considerare molteplici parametri come clima, altitudine, tipologia del suolo, disponibilità d‟acqua e 
di nutrienti. La scelta delle specie utilizzate dipende molto dalle condizioni climatiche e dalle 
caratteristiche della substrato. 
 L’effettiva profondità di fitorimediazione, che risulta, nella maggior parte delle piante 
erbacee, di solo 30-60 centimetri, nelle piante arboree anche di 3-6 metri. 
 La durata del trattamento: di solito è abbastanza lunga; anche sfruttando specie a rapida 
crescita ci vogliono alcuni cicli vegetativi affinché si raggiunga il risultato sperato. Il tempo 
necessario affinché ci sia un effetto decontaminante, infatti, può andare da 1 a 20 anni. 
E' doveroso ricordare che tale tecnica di biorimediazione è ancora una novità e in via del tutto 
sperimentale. Si auspica pertanto che, con il progredire della ricerca tecnologica, vi sia il 
superamento di queste limitazioni. 
 
Esistono diverse tipologie di fitotrattamento; le principali sono: 
 La fitoestrazione: rimozione degli inquinanti, specialmente i metalli pesanti, dal suolo 
attraverso la loro traslocazione e concentrazione nella parte aerea della pianta (Salt et al., 1998). I 
contaminanti vengono raccolti tramite le radici e accumulati nella biomassa vegetale della pianta; a 
questo segue l‟eventuale raccolta e distruzione o conferimento in discarica delle forme vegetali. Per 
questo tipo di estrazione si preferiscono usare le cosiddette piante iperaccumulatrici, capaci di 
assorbire ed immagazzinare nella loro parte epigea grandi quantità di metalli. 
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L‟efficacia di tale pratica dipende dalla biodisponibilità del metallo pesante: solitamente quelli 
maggiormente disponibili sono il cadmio, il nichel, lo zinco e il rame. Per aumentare questa 
caratteristica è possibile aggiungere al substrato degli agenti chelanti, come EDTA o EDDS o NTA, 
che complessano il metallo e facilitano l‟attività della pianta: in questo caso si parla di 
fitoestrazione assistita. La fitoestrazione, oltre essere favorita dall‟utilizzo di chelanti artificiali 
(Sahut et al., 2003) può essere favorita anche da alcuni chelanti di origine naturale, come le 
sostanze umiche (Bianchi et al., 2008). 
Bisogna prestare, però, attenzione a non determinarne un‟eccessiva mobilitazione, in quanto il 
metallo potrebbe giungere nella falda acquifera presente e determinare un peggioramento delle 
condizioni ambientali. 
 La rizofiltrazione: rimozione dei contaminanti dalle acque, naturali o di scarico, attraverso 
l‟assorbimento radicale da parte delle piante (Suresh e Ravishankar, 2004). Per certi versi risulta 
simile alla fitoestrazione, con la sostanziale differenza che nella rizofiltrazione non vi è un 
trasferimento delle sostanze nella zona epigea, bensì una localizzazione a livello dell‟apparato 
radicale.  
 La fitodegradazione: trasformazione e degradazione degli inquinanti organici in composti 
di minor tossicità, ad opera di complessi enzimatici intracellulari ed extracellulari (Schnoor, 1997; 
Salt et al., 1998). 
 La fitostabilizzazione: tecnica che consiste nella riduzione della biodisponibilità dei 
contaminanti attraverso l‟estrusione radicale di composti chimici (essudati radicali), in grado di 
immobilizzare gli inquinanti nell‟interfaccia radice-suolo e di limitarne la dispersione. Risulta 
efficace nel caso in cui le sostanze abbiano una forte idrofobicità o il livello di contaminazione sia 
molto basso ma esteso in larga scala (condizione per la quale non sono economicamente 
vantaggiose altre forme di intervento). 
 La fitovolatilizzazione o trasformazione: rimozione delle sostanze tossiche attraverso il 
trasporto dei composti organici volatili in atmosfera, mediata dalle aperture stomatiche (Newman 
net al., 1997; Davis et al., 1998) 
 La fitostimolazione : determina la liberazione di fattori enzimatici da parte della‟apparato 
radicale che stimolano l‟attività di biodegradazione microbica. 
  
38 
 
Figura 1. Illustrazione di diversi meccanismi di Phytoremediation. 
 
In riferimento alle specie vegetali utilizzate nella phytoremediation, queste attualmente sono più di 
400 specie differenti e si possono suddividere in due gruppi principali: 
 Le pseudometallofite: crescono sia in substrati contaminati che non 
 Le metallofite: crescono solo in substrati  contaminati o naturalmente ricchi di metalli 
 
In base ai meccanismi che utilizzano per tollerare l‟elevata concentrazione di metalli si possono 
suddividere in: 
 Escluditrici: i metalli potenzialmente tossici non vengono assorbiti dall‟apparato radicale 
 Accumulatrici: il meccanismo di protezione non avviene a livello della rizosfera ma 
all‟interno della biomassa vegetale; infatti le radici assorbono i metalli che vengono, però, 
accumulati in specifiche cellule. 
 Indicatrici: riescono a controllare l‟assorbimento del metallo e i successivi processi di 
trasporto. In queste piante l‟incremento dell‟accumulo del metallo riflette la concentrazione 
dell‟elemento a livello della rizosfera (Raskin e al., 1994). 
Tra le piante accumulatrici di rilevante importanza sono le iperaccumulatrici, capaci di 
accumulare nella parte epigea alte concentrazioni di metalli, pari anche all‟1% del loro peso secco, 
e di immagazzinare una concentrazione di metalli 100 volte superiore a quella delle piante non 
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accumulatrici (Khan et. Al., 2000). Solitamente, però, sono di biomassa ridotta e di crescita lenta. 
La specie più nota di questo gruppo è la Senape indiana (Brassica Juncea L. Czern.). 
Nella fitoestrazione bisogna considerare la quantità dei metalli accumulati, ma anche la biomassa 
prodotta per unità di tempo: i molti casi una pianta che estrae basse concentrazioni di metalli, ma 
dotata di biomassa superiore è da preferire alle piante iperaccumulatrici, in quanto la quantità finale 
dei metalli rimossi risulta maggiore.  
Sono caratteristiche apprezzabili: un grande sviluppo radicale, una crescita veloce e uno sviluppo di 
un‟ampia biomassa, prerogative importanti per la produzione di grandi quantitativi di essudati ed 
enzimi, di un‟abbondante traspirazione e dell‟assimilazione e accumulo di inquinanti. 
Per questi motivi le specie arboree a crescita rapida sono la tipologia di piante più efficienti nella 
phytoremediation e hanno anche con un minor costo (Stop et al., 1994): queste, inoltre, con i loro 
apparati radicali molto sviluppati, riescono a decontaminare anche in profondità. Numerosi sono i 
generi presi in considerazione per questo utilizzo: Salix (salice), Betulla (betulla), Populus (pioppo), 
Alnus (ontano) e Acer (acero), ad esempio. 
Le prime dimostrazioni e applicazioni su scala reale di tale tecnica sono avvenute alla fine del 
secolo scorso (Schnoor, 1997); tra queste, degno di menzione è un processo di rizofiltrazione 
attuato nei pressi di Chernobyl (Ucraina), dove è avvenuto il più grande disastro nucleare della 
storia. 
Malgrado l‟utilizzo di questa tecnica sui sedimenti sia una sperimentazione molto recente, i primi 
saggi risalgono infatti all‟inizio di questo secolo (Paquin et al., 2002), si annoverano alcuni 
importanti casi studio dove sono stati ottenuti risultati soddisfacenti. Inoltre, studi effettuati sulla 
tecnica della fitoestrazione hanno dimostato che tale attività delle piante può essere favorita 
dall‟utilizzo di chelanti artificiali (Sahut et al., 2003) o naturali, come le sostanze umiche (Bianchi 
et al., 2008). 
La phytoremediation è stata utilizzata con successo nel Progetto Agriport No. 
ECO/08/239065/S12.532262 (Masciandaro et. al., 2014; Doni et al., 2015), per la decontaminazione 
di sedimenti di dragaggio marini e di acque interne.  
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 Il landfarming 
È una delle tecnologie di bioremediation più utilizzate e consiste nel confinamento della matrice 
contaminata in una struttura delimitata da una membrana di polietilene composita ad alta e bassa 
densità (LDPE-HDPE) ed altri materiali impermeabili che evitano le infiltrazioni di percolato. 
Per ottenere una sufficiente aereazione il substrato viene periodicamente rivoltato, in quanto il 
principio su cui si basa questa tecnica è la stimolazione di popolazioni microbiche indigene per la 
biodegradazione aerobica. Il processo può essere ottimizzato con il controllo di parametri, come 
l‟umidità, il pH e i nutrienti. 
 
Figura 2. Schematica illustrazione del processo di landfarming. 
 
Il principale vantaggio di tale tecnica è il basso costo e la semplicità nell‟applicazione e nei 
materiali utilizzati. D‟altro canto, i problemi che può comportare riguardano la formazione di 
percolato, il quale deve essere opportunamente trattato, e la possibilità dell‟emissione di 
componenti organici volatili; per ridurre quest‟ultima è opportuno coprire l‟area con una struttura 
“green house”. Altro svantaggio è la sua applicabilità solo a strati relativamente superficiali (40-60 
cm) della matrice inquinata, oltre che la possibile cinetica microbiologica lenta. 
Studi hanno dimostrato come questa tecnica sia efficace sulla contaminazione dovuta a idrocarburi 
(alifatici e aromatici), pesticidi, creosoto e fanghi oleosi provenienti da raffinerie. Tale tecnica può 
essere utilizzata con successo anche in condizioni climatiche molto avverse, come in regioni 
semiaride ma anche in zone fredde, come l‟Alaska o il Canada (Tomei &Daugulis, 2013). 
L‟utilizzo di tale processo è ampiamente documentato in letteratura per quanto riguarda casi di 
suolo contaminato (Wang et al., 2016; Andreolli et al.,2016; Quintero et al., 2016; Lim et al., 2016; 
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Genouw et al.,1994); mentre la bibliografia riguardante il suo utilizzo sui sedimenti di dragaggio 
risulta essere più carente (Harmsen & Rulkens, 2004; Sarteschi, 2014). 
I microrganismi presenti sono lo strumento principale di decontaminazione della matrice, in quanto 
sono in grado di trasformare il materiale organico inquinante in biomassa, oltre che di 
mineralizzarlo, trasformandolo in anidride carbonica e acqua (Adriano et al., 1999). Inoltre, i 
contaminanti organici, tra cui il petrolio e i suoi derivati, sono caratterizzati in gran parte da 
carbonio, che rappresenta sicuramente fonte di nutrimento e di energia per alcune tipologie di 
organismi. Questo è reso possibile grazie alla versatilità del loro metabolismo e alla capacità che 
hanno di produrre enzimi, in grado di scindere la sostanza organica in molecole con un minore peso 
molecolare. 
Tra le principali classi di inquinanti organici che possono essere degradati in forme meno tossiche si 
possono menzionare (IUPAC, 2001): 
 I solventi clorurati (come il tricloroetilene e il percloroetilene etc.) 
 I bifenili policlorurati (come il 4-clorobifenile ) 
 I BTEX (benzene, toluene, etilbenzene, xilene) 
 Gli idrocarburi policromatici o PAH (naftalene, antracene, pirene, benzopirene etc.) 
 I pesticidi (atrazina, carbofurano, glicofosfato, parathion etc.)  
Nel caso specifico degli idrocarburi, il processo consiste nella loro trasformazione in anidride 
carbonica e acqua, che avviene all‟interno delle cellule microbiche, mediante una serie di reazioni 
di ossidazioni parziali e progressive. Il problema che si presenta ai microrganismi è, dunque, 
riuscire a ottenere gli idrocarburi, presenti in un mezzo dove sono praticamente insolubili (Head, 
1998), e farli passare attraverso una parete cellulare, normalmente idrofila. 
Una soluzione efficace per risolvere questo problema è la produzione di composti con capacità 
emulsionante: 
 Alcuni microrganismi sono capaci di produrre surfattanti ionici che favoriscono la 
formazione di emulsioni idrocarburi-acqua. Gli idrocarburi emulsionati acquisiscono caratteristiche 
di idrofilicità tali da poter attraversare la parete cellulare. 
 Altri cambiano la natura della propria parete cellulare, producendo polimeri con strutture di 
surfattanti non ionici che rendono la cellula lipofila e quindi capace di far passare gli idrocarburi. 
Tali biosurfattanti giocano un ruolo di vitale importanza nella bonifica delle matrici inquinate da 
idrocarburi (Muller-Hortig et al., 1993). 
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La velocità di degradazione da parte di una comunità microbica è influenzata da distinti fattori, che, 
oltre a quelli di natura biologica, possono essere di tipo fisico e chimico. 
Alcuni dei più rilevanti sono: 
 Temperatura: esiste un rapporto di diretta proporzionalità tra questo parametro e la 
degradazione. Infatti un aumento della temperatura determina, generalmente, un aumento delle 
reazioni chimiche e biochimiche. 
 Umidità: agisce positivamente sulla degradazione in quanto l‟acqua può avere un ruolo di 
solvente, ma anche di reagente per le reazioni idrolitiche. Un eccesso di questa, però, può 
determinare condizioni asfittiche, con conseguente riduzione dell‟attività microbica e incremento di 
reazioni di riduzione. 
 Ossigeno: favorisce le attività metaboliche di tipo aerobico attraverso l'utilizzo di complessi 
enzimatici, come le ossidasi, rilevanti nel processo degradativo.  
Altri fattori importanti per i microrganismi sono rappresentati dalla struttura del suolo, dal pH 
(quello ottimale per i microrganismi è compreso tra 5 e 10), dal potenziale redox, dai macronutrienti 
(C,N,P) e micronutrienti (Fe, Mn, Zn), dal carbonio organico totale e dalla biodisponibilità e 
struttura degli inquinanti (più è simile a quella di un composto naturale più facilmente è 
biodegradabile). 
A seguito di un‟accurata remediation, i sedimenti decontaminati e recuperati da un punto di vista 
chimico-nutrizionale e biochimico-funzionale, possono potenzialmente essere riutilizzati in distinti 
settori agricoli, come la vivaistica, sperimentata con successo nell'ambito del Progetto Cleansed 
(LIFE12 ENV/IT/000652) e l‟ orticoltura, attualmente in sperimentazione nell'ambito del Progetto 
Hortised (LIFE14 ENV/IT/ 113), in cui questa tesi è inserita, come valida alternativa a substrati 
colturali come la torba.  
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1.6 L’attività orto-florovivaistica. I substrati colturali e le 
problematiche relative al loro utilizzo. 
 
Nel contesto mondiale delle produzioni agricole, la maggior superficie impiegata è in Giappone, 
seguito da Italia, Germania, Olanda e Spagna. 
L‟attività ortofloro-vivaistica europea riveste una notevole importanza socio-economica e tra i 
principali paesi produttori vi è l‟Italia, dove questo settore produttivo è molto attivo: la filiera, 
infatti, genera un valore di circa 7,2 miliardi di euro l‟anno.  
 
Per quanto riguarda l‟orticoltura l‟andamento mostra una continua crescita dal 1990 in poi, con una 
particolare accelerazione nel corso degli ultimi anni: nel 2011, le esportazioni hanno sfiorato un 
volume complessivo di 100 milioni di tonnellate. 
 
Figura 3. Andamento dell’esportazione nell’ambito dell’orticoltura dal 1990 (Elaborazione su dati FAO). 
 
Nel confronto tra i paesi produttori dell‟Unione Europea, si evince come, nel giro di un decennio, il 
peso percentuale delle produzioni orticole italiane, che pure risultano leader con il 22% del totale, è 
rimasto invariato.  
La produzione può avvenire in campo aperto o in vivaio, dove i periodi sono molto più rapidi e 
brevi, ma regolati dagli stessi processi ecofisiologici delle piante cresciute in natura. Tale fattori 
devono essere conosciuti e rispettati per ottenere piante sane ed idonee alla finalità perseguita.  
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Al sistema colturale tradizionale, che ha comunque subito rilevanti trasformazioni nel corso dei 
decenni, attualmente si affianca quello biologico, una tipologia di conduzione basata sulla 
sostenibilità ed ecocompatibilità: si prefigge, infatti, oltre a massimizzare i profitti, di salvaguardare 
la stabilità degli agrosistemi, di tutelare l‟ambiente e la salute degli operatori e dei consumatori, 
eliminando i composti chimici, utilizzando energie rinnovabili, riciclando la biomassa, migliorando 
la fertilità organica e sfruttando gli equilibri naturali (Ferrari, 2003) 
 
Uno dei fattori fondamentali nell‟ambito dell‟orticoltura è la disponibilità di adeguati substrati 
colturali. 
Un buon substrato di crescita è composto da una miscela di componenti organiche ed inorganiche 
che assicurano alla pianta un‟adeguata nutrizione, un pH ottimale, l‟areazione e il drenaggio nella 
zona radicale, oltre a fornire acqua, supporto fisico e isolamento termico e ospitare microrganismi 
benefici. Infatti,tra le caratteristiche fisico-chimiche di un substrato, quelle di maggior interesse 
sono la porosità, la capacità di scambio cationico, la sostanza organica, il contenuto in carbonio e in 
azoto e il rapporto C/N. 
Un punto critico riguarda la conducibilità elettrica, correlata con la concentrazione salina, che, se in 
eccesso, provoca squilibri nutrizionali e fitotossicità del substrato.  
 
Parametro Substrato 
ideale 
Torba di 
sfagno 
Compost  Derivati del 
legno 
Fibra di 
cocco 
Densità apparente 
(kg/L) 
0,15-0,60 0,07-0,30 0,30-0,40 0,12-0,13 0,08-0,10 
Porosità totale (% vol.) >85 >90 >80 >90 >90 
Capacità per l'aria (% 
vol.) 
20-30 15-40 20-30 45-50 10-20 
Acqua disponibile (% 
vol.) 
25-40 25-30 10-20 15-20 20-25 
pH 4,5-6,0 2,5-3,5 7,0-8,0 6,0-6,5 5,5-7,0 
Conducibilità elettrica 
(mS/cm) 
<2,0 0,20-0,60 1,5-3,0 0,60-0,80 0,20-0,50 
Tabella 5. Caratteristiche fisiche e chimiche di materiali utilizzati per la preparazione di substrati di coltura. 
(Marzialetti & Cespevi, 2006 ). 
 
In generale, un substrato ideale dovrebbe : 
 essere omogeneo ed uniforme 
 presentare una buona capacità di ritenzione idrica e una buona disponibilità di aria, anche in 
corrispondenza della capacità idrica massima (quindi avere un‟elevata porosità). 
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 mantenere il più a lungo possibile le caratteristiche fisiche inalterate e quindi resistere al 
compattamento e alla riduzione di volume, mantenendo buone capacità drenanti e avere una bassa 
propensione al restringimento durante la disidratazione. 
 avere un buon potere tampone 
 essere privo di patogeni, parassiti e sostanze fitotossiche 
 avere un costo limitato 
 essere di facile reperibilità 
 
Per la produttività dell‟industria ortocolturale il substrato maggiormente utilizzato è la torba. 
Questa è il prodotto di una parziale decomposizione di materiale vegetale con proprietà chimico 
fisiche molto variabili. Tale matrice si accumula in suoli più o meno saturi d‟acqua, privi di 
ossigeno e acidi (la decomposizione della sostanza organica non è completa per questo 
motivo).Circa il 60% delle zone umide della terra è costituito da torba, i cui depositi coprono circa 
il 3% delle terre emerse e contengono circa 550 miliardi di tonnellate di carbone.  
Le torbiere sono localizzate prevalentemente nell‟emisfero settentrionale e hanno un‟estensione 
variabile (da pochi ettari a migliaia di Km
2
) e una profondità che può giungere fino a 10 metri; 
costituiscono una fonte preziosa ma esauribile, che deve essere tutelata  
 
Le varie tipologie di torba possono essere classificate in base: 
 all’origine vegetale (es. torba di sfagno) 
 al diametro delle fasi solide (torba fine, media e grande) 
 al grado di decomposizione 
 alla percentuale di nutrienti (torbe oligotrofiche, mesotrofiche e eutrofiche) 
 al grado di reazione (es. torba acida) 
 all’aspetto (torba bionda, rossa, bruna) 
 alle esigenze produttive 
 
La torba può avere molteplici utilizzi: oltre al suo usuale utilizzo in agricoltura come ammendante e 
come substrato di coltivazione, viene utilizzata come combustibile per il riscaldamento, soprattutto 
nell‟Europa settentrionale e nelle regioni ex sovietiche, per il suo elevato potere calorifico (è, 
infatti, il primo stadio nella formazione del carbone).  
Inoltre, viene adoperata nel giardinaggio, come lettiera per animali, nella cosmesi e ha avuto 
un‟importanza storica anche nella metallurgia. 
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Possiede, generalmente, una facilità nella compressione, ha una struttura con elevata ritenzione 
idrica e, teoricamente, non presenta patogeni umani e il pH, tendenzialmente, acido, può essere 
neutralizzato con l‟apporto di nutrienti.  
La torba non viene utilizzata come unico componente di un substrato, ma viene opportunamente 
miscelata con altre componenti organiche, come ad esempio i terricci, e con componenti inorganici, 
come la perlite o la pomice, in gradi di migliorarne la porosità della struttura, oltre a facilitare 
l‟infiltrazione dell‟aria e apportare nutrienti in maniera bilanciata.  
Le Nazioni che la utilizzano maggiormente in agricoltura sono il Canada e la Germania. 
Per quanto riguarda l‟Italia, il suo consumo stimato è di oltre 5 milioni di metri cubi l‟anno e questa 
ingente richiesta è ad oggi soddisfatta dall‟importazione di torbe dalle regioni baltiche dell‟Europa. 
 
Malgrado la domanda di substrati colturali sia in continua crescita, la disponibilità di torba sta 
diminuendo drasticamente, incidendo sempre di più sui costi di produzione.  
Negli ultimi 25 anni la richiesta di torba come substrato colturale è aumentata esponenzialmente: 
questo ha contribuito alla perdita di circa il 70% delle torbiere europee, con conseguente distruzione 
di parecchi ambienti naturali, perdita di biodiversità e aumento di inquinamento da nutrienti, a 
seguito di un‟intensiva estrazione. 
 
Tale sovrasfruttamento è in ovvio conflitto con la Direttiva Habitat dell‟Unione Europea (Direttiva 
92/43/CEE) e molti governi di nazioni produttrici di torba stanno negoziando per una cessazione 
dell‟estrazione su particolari aree di conservazione e stanno mettendo appunto azioni di 
compensazione per le compagnie operanti in tale settore. Inoltre, attualmente, parecchie nazioni 
importatrici di torba si stanno impegnando nell‟ambizioso progetto di ridurre l‟utilizzo della stessa 
fino al 90% ,tra il 2010 e il 2020. 
La crescente sensibilità ecologica-ambientale si sta esplicando in norme di legge che mirano alla 
riduzione e talvolta al sanzionamento dell‟utilizzo di risorse naturali non rinnovabili. Un esempio 
emblematico di questo è la scelta della Commissione Europea, che, dal 2001, non rilascia più il 
marchio ECOLABEL per substrati colturali contenenti o derivati da torba.  
In un panorama globale, anche gli Stati Uniti e il Canada negli ultimi anni hanno posto particolare 
attenzione alla gestione delle zone umide, in particolare alle torbiere e all‟estrazione di torba. 
Comunque, il problema dell‟eco-compatibilità dei substrati colturali coinvolge anche altri materiali 
naturali non rinnovabili, come la pomice. 
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Negli ultimi anni, sono stati sperimentati, nella produzione orto-vivaistica, dopo oppurtuni 
trattamenti termochimici e fitosanitari, materiali derivati da lavorazioni industriali, quali ,ad 
esempio, argilla espansa, perlite, lana di roccia, vermiculite, resine aminoplastiche e polistirolo, 
oppure materiali derivati da lavorazioni di scarti organici, come la fibra di cocco, utilizzata in un 
caso studio proprio come substrato per le fragole (Ancay et al., 2010). 
La ricerca in tal senso sta progredendo e sono molte le matrici fin‟ora sperimentate per la 
produzione di substrati di coltivazione: terricci, scarti del legno,paglia, fanghi compostati, ma anche 
sottoprodotti della lavorazione del riso, alghe e depositi di Posidonia oceanica L. 
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2. Obiettivi dello studio sperimentale 
Il presente lavoro di tesi è stato sviluppato nell‟ambito del Progetto Europeo Life Hortised, LIFE 14 
ENT/IT/113, che ha come principale scopo la valorizzazione di un approccio innovativo, integrato e 
multi-settoriale per la gestione sostenibile dei sedimenti marini inquinati. Infatti, l‟ obiettivo del 
progetto è quello di valutare il possibile riutilizzo dei sedimenti di dragaggio, opportunamente 
decontaminati, come substrato per la crescita di piante commestibili, in scala reale. I punti cardine 
dello studio sono stati: 
 la caratterizzazione agronomica ed ecologica del sedimento, precedentemente sottoposto al 
trattamento di phytoremediation. 
 la valutazione dell‟efficacia del processo di landfarming sul sedimento. 
 la valutazione dell‟idoneità del sedimento come substrato colturale, alla fine del trattamento 
di landfarming. 
Dunque la matrice ambientale, comparabile ad un tecno-suolo dopo la tecnica di phytoremediation, 
è stata sottoposta durante il Progetto ad un processo, consistente nel rivoltamento settimanale 
mediante un piccolo escavatore, per un periodo complessivo di 3 mesi con lo scopo di 
omogeneizzare il substrato, incrementare l‟attività biologica e ridurre ulteriormente la 
contaminazione. 
Durante tale arco temporale, si è monitorato, attraverso campionamenti periodici: 
 l‟aspetto fisico-strutturale del sedimento (all‟inizio e alla fine del processo di lanfarming) 
per valutare se e in che modo questa tecnica abbia influenzato parametri fisici come la porosità. 
 Le caratteristiche chimico-nutrizionali e biochimico–funzionali del sedimento, a seguito di 
campionamenti mensili, per valutarne il trend e confrontarle con quelle di un ipotetico substrato 
utilizzabile in orticoltura.  
 L‟andamento della biodiversità microbica durante il trattamento e, in particolar modo, se vi 
è stato un incremento, una diminuzione o un cambiamento di questa. 
 La concentrazione dei contaminanti, organici e inorganici, che, a fine sperimentazione, si 
devono assestare al di sotto del livello previsto da legge, per poter essere riutilizzati nell‟ambito 
prescelto.   
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3. Schema di lavoro 
3.1. Resoconto dei risultati ottenuti dal Progetto Agriport 
I sedimenti, utilizzati nell‟impianto sperimentale ed analizzati durante la mia attività di tesi, 
provengono da un precedente progetto europeo, il Progetto Agriport, che ha avuto lo scopo di 
trattare i sedimenti di dragaggio (Doni et al., 2013), mediante l'impiego della fitorimediazione, ai 
fini di trasformarli in una matrice decontaminata, dalle peculiarità comparabili a quelle di un tecno-
suolo.  
 
Per poter comprendere meglio la provenienza e le caratteristiche di tali sedimenti, saranno descritti 
in breve lo svolgimento e i risultati del Progetto Agriport.  
I sedimenti di quest‟ultimo progetto derivano dal dragaggio del Porto di Livorno (Italia centrale, 
43°33‟25‟‟N, 10°17‟39‟‟E) che rappresenta il principale porto della Toscana e uno dei più 
importanti porti italiani, per il traffico dei passeggeri, ma soprattutto per quello delle merci (quest‟ 
ultimo ammonta a circa 28 milioni di tonnellate l‟anno). Fino al 2014 il Porto era un sito di 
interesse nazionale (SIN), ora, invece, è stato declassato a sito di interesse regionale. Nella figura a 
sinistra si può osservare l‟area di dragaggio, evidenziata in rosso, mentre in quella a destra la vasca 
di colmata, completamente riempita di sedimenti in soli 10 anni di attività di dragaggio.  
                        
Figura 4. Area di dragaggio del Porto di Livorno                                 Figura 5. Vasca di colmata (1.750.000 m3)  
I sedimenti, prelevati dalla vasca di colmata esaurita e impiegati nella sperimentazione Agriport, 
erano caratterizzati da un‟elevata salinità, da una natura limo-argillosa e da una contaminazione 
prevalentemente organica. Sulla base di parametri di contaminazione, il sedimento iniziale può 
essere considerato “mediamente inquinato”(Chakraborty et al., 2014).  
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Dopo averli mescolati con suolo sabbioso per migliorarne la granulometria, nel Dicembre del 2009 
è stata costruita una vasca di circa 100 m
3
, adibita al loro contenimento, nei pressi del porto stesso. 
La vasca è stata rivestita con una membrana, impermeabile e composita, costituita da polietilene a 
bassa e alta densità (LDPE-HDPE), per evitare che il percolato si scaricasse nel suolo sottostante. 
La struttura vantava, inoltre, di una stazione meteo, di irrigatori a goccia e ad aspersione, di pozzetti 
e pompe di drenaggio, di una sonda capacitiva per la misurazione dell‟umidità verticale, di un 
evaporimetro e di un raccoglitore delle acque di percolazione dai sedimenti, che devono essere 
analizzate, trattate e riutilizzate. Prima di riempire la struttura con la miscela suolo - sedimento (80 
m
3
) è stato posizionato, alla base della vasca, uno strato drenante di 30 cm, costituito da ghiaia e 
sabbia. Infine, lo strato superficiale del sedimento è stato miscelato con compost (4 kg/ m
2
), in 
modo da favorire l‟adattamento e la crescita iniziale delle piante.  
Le caratteristiche del sedimento, del suolo, del compost e della miscela risultante sono mostrate 
nella tabella seguente.  
 Sedimento Suolo Compost Miscela 
Sabbia (%) 38 ± 0,7  4,6 ± 0,4 - 18,8 ± 2,0 
Limo (%) 46,5 ± 1,1 26,6 ± 1,6 - 25,0 ± 0,7 
Argilla (%) 15,4 ± 0,3 69,2 ± 1,1 - 56,2 ± 2,7 
pH 7,78 ± 0,05 7,99 ± 0,05 6,92 ± 0,1 7,1 ± 0,1 
E.C. (dS/m) 2,01 ± 10 0,310 ± 0,3 3,69 ± 0,42 1,9 ± 0,2 
TN (%) 0,119 ± 0,008 - 1,49 ± 0,06 0,078 ± 0,002 
TP (mg/kg) 640 ± 21 197 ± 10 2015 ± 27 536 ± 17 
TOC (%) 1,2 ± 0,04 0,075 ± 0,009 45,1 ± 0,4 0,860 ± 0,07 
TEC (%) - - 5,9 - 
FA (%) - - 3,4 - 
HA (%) - - 2,5 - 
Cd (mg/kg) 1,55 ± 0,18 - 1,44 ± 0,12 1,43 ± 0,08 
Cu (mg/kg) 65 ± 4 - 80,7 ± 9,6 52,0 ± 3,4 
Zn (mg/kg) 278 ± 24 - 258 ± 16 256 ± 17 
Ni (mg/kg) 84 ± 5 - 21,7 ± 2,3 63 ± 9,5 
Pb (mg/kg) 83 ± 6 - 35,5 ± 7,7 64 ± 8,6 
TPHs (mg/kg) 1566 ± 67 - - 1430 ± 96 
Tabella 6. Caratteristiche fisico–chimiche del sedimento tal quale, del suolo e del compost aggiunto e, infine, 
della miscela costituita (Masciandaro 2014).  
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A Maggio 2010, la struttura è stata suddivisa in 4 aree, ciascuna di 5 m x 5m, e, in esse, sono state 
piantate le seguenti specie vegetali: Paspalum vaginatum Sw. nella prima zona, , Paspalum 
vaginatum Sw. e Spartium junceum L. nella terza, mentre Paspalum vaginatum Sw. insieme a 
Tamarix gallica L. nell‟ultima. La seconda area è la zona di controllo, priva di piante. 
 
 
 
Le piante sono state selezionate per le seguenti ragioni: Paspalum vaginatum Sw. è una pianta 
erbacea a crescita veloce ed è molto tollerante ad elevati gradi di salinità (Lee et al., 2005); inoltre 
studi dimostrano che riesce a ridurre la salinità del suolo (Hue et al,2003), come anche la Tamarix 
gallica L., attraverso l‟accumulo dei sali in ghiandole localizzate nell‟epidermide fogliare 
(Kadukova and kalogerakis, 2007). Spartium junceum L., pianta arbustiva come Tamarix gallica L., 
ha capacità azotofissative, comuni nella famiglia delle Fabaceae (Atallah et al., 2008) e, come 
Paspalum vaginatum Sw., riesce ad assorbire facilmente i metalli. Anche l‟associazione tra piante 
erbacee e arbustive è di rilevante importanza: le prime sono più fitte e si estendono orizzontalmente, 
mentre le altre hanno radici che giungono ad una profondità maggiore e quindi possono influenzare 
la degradazione dei contaminanti presenti in strati più profondi del sedimento. Tali piante sono state 
utilizzate in diversi studi su suoli contaminati o poco produttivi, per la loro capacità di sopravvivere 
a condizioni ambientali avverse (Bianchi et al., 2010b; Muzzi e Fabbri, 2007). 
Dopo la piantumazione, vi è stato un monitoraggio del sedimento per circa 2 anni (Giugno 2010-
Giugno 2012), con campionamenti periodici (2 volte all‟anno) di campioni compositi prelevati a 
diversa profondità (0-20 cm, 20-40 cm, 40-60 cm) nelle diverse aree sperimentali.  
Alla fine del Progetto, le piante hanno mostrato un buono stato di salute e di crescita (la crescita 
percentuale era compresa tra il 500 ed il 700 %). Per quanto riguarda il sedimento, non si sono 
osservati cambiamenti statisticamente significativi in termini di pH, si può definire un substrato 
Figure 6-7. Struttura adibita al contenimento dei sedimenti del 
Progetto Agriport e suddivisione ideale della stessa in 4 aree, dove 
sono state piantate specie vegetali utili al processo di 
fitorimediazione. 
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debolmente alcalino; mentre, la conducibilità elettrica è diminuita nelle aree trattate rispetto alla 
zona di controllo, dimostrando l‟efficace attività delle piante, tolleranti alla salinità. 
Si è potuto costatare, inoltre (Doni et al.,2015), un incremento dei nutrienti nelle zone di trattamento 
ed, in particolare, la presenza delle piante ha consentito: 
 Il mantenimento nel tempo del carbonio organico o il suo aumento, soprattutto nel 
trattamento Paspalum vaginatum Sw. + Tamarix gallica L.  
 L‟aumento medio del 20 % del fosforo totale, negli strati profondi dei trattamenti con piante 
arbustive. 
 L‟aumento dell‟azoto totale, negli strati profondi dei trattamenti con piante arbustive e, in 
particolare, nella zona Paspalum vaginatum Sw. + Spartium junceum L. (aumento del 50 %). 
 L‟ aumento dei nitrati in tutti i trattamenti con le piante.  
 Il mantenimento di una concentrazione costante del carbonio estraibile totale o un suo 
incremento, soprattutto negli strati superficiali e nel trattamento Paspalum vaginatum Sw. + 
Tamarix gallica L. Per quanto riguarda il carbonio umico, la componente dovuta agli acidi fulvici è 
aumentata significativamente nella zona superficiale e nelle aree di trattamento con piante 
arbustive; mentre gli acidi umici sono aumentati nella zona profonda e prevalentemente nel 
trattamento Paspalum vaginatum Sw. e Tamarix gallica L. 
Questi risultati mostrano che vi è stato un notevole miglioramento fisico-chimico del sedimento. 
Inoltre, si evince che è avvenuta una mineralizzazione della sostanza organica in superficie che ha 
liberato gradualmente macronutrienti, come fosforo e azoto, migrati, con il tempo, negli strati più 
profondi e prontamente disponibili per le radici delle piante a livello della rizosfera, dove è stato 
valutato anche un avvio del processo di umificazione (Masciandaro et al.,2014). Infatti, è noto che, 
quando la biomassa microbica usa energia metabolica per creare nuove strutture molecolari 
complesse, come le sostanze umiche, la mineralizzazione del carbonio può diminuire (Benedetti et 
al., 2003). 
Dai dati pervenuti si può asserire che vi è stato un recupero ei sedimenti dal punto di vista 
agronomico: i parametri legati a tale recupero (come i nutrienti) hanno concentrazioni simili a 
quelli di un suolo agronomico. Questo è stato reso possibile anche grazie all' aggiunta di sostanza 
organica che, in associazione con l'azione delle piante, ha garantito il mantenimento di sostanze 
responsabili dell'attivazione dei processi biologici. 
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Tabella 7. Confronto di alcuni parametri dei sedimenti trattati nel Progetto Agripèort con quelli di un tipico 
suolo agronomico (Violante, 2000). 
Inoltre il processo di phytoremediation ha portato anche a un miglioramento ecologico-funzionale 
e, in particolare, ha determinato: 
 La stimolazione del metabolismo microbico. Questo si è valutato soprattutto nell‟attività 
dell‟enzima deidrogenasi, che, rispetto al controllo, ha avuto un aumento medio del 40% . 
 L‟incremento dell‟attività degli enzimi idrolitici (ß-glucosidasi, fosfatasi e proteasi), sia 
nella zona superficiale che in quella profonda, più elevata in presenza di piante (Ianelli et al.,2012). 
 L‟aumento del numero di microrganismi coltivabili in tutti i trattamenti con le piante. 
Inoltre, nel tempo, la struttura delle comunità microbiche dei sedimenti piantumati si è 
profondamente modificata, raggiungendo, alla fine della sperimentazione, una composizione simile 
a quella usuale presente nella rizosfera delle piante. 
Per quanto riguarda la contaminazione, è stato osservato: 
 Una riduzione media della concentrazione degli idrocarburi (TPH) del 50%, in tutti i 
trattamenti e considerando tutte le profondità.  
 Una riduzione media dei metalli pesanti intorno al 15-20 %, soprattutto negli strati 
superficiali con Paspalum vaginatum Sw. e Spartium junceum L. 
 
Parametri 
 
Unità di misura 
 
Sedimenti trattati con 
phytoremediation 
 
Intervallo di accettabilità per suoli 
agronomici 
pH  8,07-8,50 7,3-8,1 sub-alcalino 
> 8,2 alcalino 
Conducibilità elettrica dS/m 0,66-1,73 < 2 adatto per tutte le coltivazioni 
2-4 rischi per coltivazioni sensibili 
4-8 rischi per tutte le coltivazioni 
> 8 non tollerato da nessuna 
coltivazione 
 
Carbonio organico totale g/kg 8,6–21,1  Per suoli limo-sabbiosi: <7 basso, 7-
9 normale, 9-12 buono, >12 ottimo  
 
Azoto totale % 0,045–0,14 Valore medio: 0,15-0,4 
Fosforo totale g/kg 0,35-0,5 Valore medio: 0,2–5 
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Tabella 8. Concentrazione dei metalli pesanti nei sedimenti alla fine del trattamento di phytoremediation 
(Progetto Agriport) e valori tabellari dei limiti, secondo il D.Lgs. 152/2006 (allegato 5, tabella1, colonna A e B). 
Solo lo Zn ha concentrazioni superiori all’uso in ambito civile (A). 
Si può dunque asserire, che vi è stato anche un rilevante processo di decontaminazione, sia per 
quanto riguarda i composti organici che per quelli inorganici. Tale processo ha determinato 
l‟abbassamento dei valori della concentrazioni dei metalli pesanti entro i limiti previsti dal D. Lgs. 
152/2006 per uso civile (Allegato 5, tabella1, colonna A), ad eccezione della concentrazione dello 
Zinco, al di sotto solo dei limiti previsti dal D. Lgs. 152 / 2006 per uso commerciale e industriale 
(Allegato 5, tabella1, colonna B). 
Infine, in quest‟ ultima tabella, viene esemplificata la concentrazione degli idrocarburi (C > 12) a 
fine sperimentazione e messa in relazione con i valori limite a norma di legge (D.Lgs. 152/2006).  
 
Figura 8. Idrocarburi (C > 12), in mg/kg ,nel sedimento marino-portuale nei diversi trattamenti con le piante, 
alla fine (Maggio 2012) della sperimentazione Agriport. 
0
100
200
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Control Paspalum Spartium Tamarix
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g 
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C > 12
 
Metallo pesante 
 
Valore nel sedimento 
mg/kg 
D.Lgs. 152/2006 
Uso A 
(Siti ad uso verde pubblico, 
privato o residenziale) 
mg/kg 
D.Lgs. 152/2006 
Uso B  
(Siti ad uso commerciale 
ed industriale) 
mg/kg 
Cd 1,11-1,40 2 15 
Cu 51-85 120 600 
Ni 56-70 120 500 
Zn 206-319 150 1500 
Pb 44-60 100 1000 
Limite tab. A: 50 
Limite tab. B: 750 
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Gli idrocarburi hanno una concentrazione che si assesta, in tutte le aree sperimentali, al di sotto del 
limite previsto per l‟utilizzo in ambito commerciale e industriale (D. Lgs. 152/2006, allegato 5, 
tabella1, colonna B), ma di gran lunga superiore al limite per l‟utilizzo civile (D. Lgs 152/2006, 
allegato 5tabella1, colonna A)  
Dunque, per poter riutilizzare il sedimento come substrato di coltura, è necessario trattarlo 
ulteriormente, in modo da diminuirne la contaminazione, di natura prevalentemente organica.  
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3.2. Layout sperimentale 
Il Progetto Hortised (LIFE 14ENV/ITA/113), a cui ho partecipato in veste di tesista, rappresenta 
una continuazione del sopracitato progetto Agriport, in cui il sedimento fitorimediato, viene 
ulteriormente migliorato con una tecnica biologica di landfarming con l'obiettivo ambizioso di 
utilizzare tali sedimenti nel campo dell'orticoltura.  
Il Progetto, coordinato dal Dipartimento di Scienze delle produzioni agroalimentari e dell‟ambiente 
(DISPAA) dell‟Università di Firenze, ha come partner, oltre all‟Istituto per lo Studio degli 
ecosistemi (ISE) del CNR di Pisa, presso il quale ho svolto il mio internato di tesi, l‟Università 
Miguel Hernandez di Helche, in Alicante (Spagna) e due imprese vivaistiche, la Zelari piante s.s 
Pistoia (Italia) e la Viveros Caliplant S.L di Murcia (Spagna). 
Le principali azioni nelle quali tale progetto è suddiviso sono: 
 Il trattamento, mediate landfarming, del sedimento, precedentemente fitorimediato con il 
metodo Agriport. 
 Il monitoraggio del processo di landfarming mediante analisi periodiche di tipo fisico-
chimiche, biologiche e tossicologiche. 
 La dimostrazione dell‟effettiva efficacia di tale processo di bioremediation sui sedimenti 
suddetti. 
 Il riutilizzo dei sedimenti rimediati come substrati di coltura per alcune specie di piante 
commestibili (melograno e fragola) in Italia (Pistoia) e Spagna (Murcia). 
 Il monitoraggio della crescita delle piante e dei frutti e delle loro caratteristiche 
morfologiche, sensoriali e fisico-chimiche (compresa la contaminazione organica ed 
inorganica).  
 La dimostrazione di una reale possibilità di riutilizzo dei sedimenti, accuratamente 
decontaminati, come substrato in orticoltura, in sostituzioni di substrati tradizionali a base di 
torba. 
Il presente lavoro di tesi si inserisce all‟interno delle prime fasi di tale Progetto e, in particolare, ha 
come compito il monitoraggio dell‟efficacia del processo di landfarming, attraverso un‟analisi 
periodica dei sedimenti, sottoposti al trattamento, in vista di una valutazione della loro compatibilità 
per il riutilizzo in ambito agricolo. 
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Lo scopo di tale trattamento è quella di omogeneizzare il substrato, incrementare l‟attività biologica 
e, soprattutto, ridurre la contaminazione residua, prevalentemente organica. 
Dopo la rimozione delle piante, avvenuta il 9 Dicembre 2015, e il campionamento di sezioni 
rappresentative di radici, fusto e foglie per l‟analisi dei metalli in esse presenti, vi è stato un 
periodico rivoltamento dei sedimenti, avvenuto una volta a settimana, mediante un piccolo 
escavatore meccanico, per una durata complessiva di tre mesi.  
 
 
È stato possibile eseguire il trattamento del landfarming nella vasca adibita precedentemente alla 
phytoremediation, in quanto ben impermeabilizzata da una membrana di polietilene composita ad 
alta e bassa densità (LDPE-HDPE) che proteggeva il terreno sottostante nel caso di produzione di 
percolato durante il processo di landfarming.  
Figura 9. Rimozione delle piante 
e inizio del processo di 
landfarming. 
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La tipologia di landfarming utilizzata in questo specifico caso è molto semplice e low-cost: 
consiste, infatti, solo nel mescolamento meccanico del sedimento, fino a una profondità di circa 60 
cm, per determinare l‟aereazione del substrato, in modo da aumentare l‟attività microbica. Valutati, 
infatti, i risultati alla fine del progetto Agriport e, in particolare, i parametri chimico-nutrizionali dei 
sedimenti trattati (e comparabili già ad un tecno-suolo), si è deciso di non procedere con l'aggiunta 
di nutrienti o di altri ammendanti. 
Subito dopo il primo rivoltamento, è stata effettuata una caratterizzazione iniziale (T0), e 
successivamente sono stati eseguiti 3 campionamenti, ad una distanza di circa un mese l‟uno 
dall‟altro, come mostrato in figura.  
 
                                                              
 
 
 
Il campionamento è stato eseguito solo sulla terza e quarta area della vasca di fitorimediazine, dove 
erano presenti Spartium junceum L., e Tamarix gallica L., in associazione con Paspalum vaginatum 
Sw., dato che le caratteristiche chimico-nutrizionali e il livello di contaminazione di tali sedimenti 
erano nettamente migliori rispetto alla zona dove era presente solo Paspalum vaginatum Sw. e, 
soprattutto, rispetto alla zona di controllo priva di piante. A ogni campionamento, in un‟area di circa 
40 m
2
, 
 
sono stati prelevati 3 campioni compositi, costituiti da 10 sub campioni, all‟interno di 
un‟area di circa 1 m2. 
T2 
Sedimenti fitorimediati  
 
Landfarming 
 
Orticoltura 
Figura 10-11. Schema dello studio sperimentale basato sul processo di 
landfarming. T0: caratterizzazione iniziale (9 Dicembre 2015); T1: primo 
campionamento (13 Gennaio 2016); T2: secondo campionamento (10 Febbraio 2016); 
T3: terzo campionamento (10 Marzo 2016) 
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I campioni prelevati sono stati conservati a -20°C per le analisi biologiche (biodiversità e tossicità), 
mentre per le analisi fisiche, chimiche e biochimiche sono stati fatti essiccare a temperatura 
ambiente, in laboratorio, e successivamente pestati con un mortaio, setacciati con un vaglio di 2 mm 
di diametro, omogeneizzati per rimescolamento e raccolti in barattoli di plastica. 
Le analisi sono state effettuate su tutti e 3 i campioni (A, B e C) ai vari tempi di campionamento 
(T0, T1, T2 e T3),a meno che non espressamente indicato nei risultati e hanno avuto lo scopo di 
valutare l‟andamento del recupero agronomico-nutrizionale ed ecologico-funzionale in atto e, 
naturalmente, il processo di decontaminazione. 
La necessità di effettuare un gran quantitativo di analisi di molteplice natura risiede nella 
destinazione di tali sedimenti trattati, ossia l‟orticoltura, e il bisogno di garantire, oltre che la 
salubrità ambientale, anche la salute dei consumatori di prodotti cresciuti su tale tipologia di 
substrato. 
 
Figura 12-13. Area e punti di 
campionamento nel Progetto 
Hortised. 
A 
B 
C 
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3.3.Caratterizzazione iniziale 
All‟inizio della sperimentazione, a seguito del primo rivoltamento, il sedimento è stato sottoposto 
a caratterizzazione fisica, chimica (compresi i contaminanti organici e inorganici) e biologica. Nelle 
tabelle che seguono sono riportati i valori dei parametri con relativa deviazione standard stimata. 
 
Parametro Sedimento trattato 
Granulometria (%) Sabbia: 57,80 ± 1,2 
Limo: 23,30 ± 0,66 
Argilla: 18,90 ± 0,9 
Densità apparente (g/cm3) 1,29 ± 0,12 
pH 8,16 ± 0,06 
Conducibilità elettrica (dS/m) 0,45 ± 0,09 
Azoto totale (%) 0,18 ± 0,01 
Nitrati (mg/kg) 15, ± 0,6 
Ammoniaca (mg/kg) 0,77 ± 0,19 
Fosforo totale (mg/kg) 577 ± 33 
Fosforo assimilabile (mg/kg) 14,8 ± 3,1 
Carbonio organico totale (%) 2,30 ± 0,07 
Carbonio idrosolubile (mg/g) 342 ± 34 
Capacità di scambio cationico (cmol/kg) 14,5 ± 1,3 
Sostanze umiche (mg/kg) Carbonio estraibile totale: 15929 ± 1221 
Acidi fulvici:4193 ± 533 
Acidi umici:8549± 572 
Tabella 9. Caratterizzazione fisico-chimica del sedimento al T0, nel Progetto Hortised. 
 
Parametro Sedimento trattato 
Deidrogenasi (mg/kg*h) 0,78 ± 0,32 
ß- glicosidasi (umol/g*h) 24,52 ± 2,97 
Fosfatasi (umol/g*h) 30,1 ± 6,7 
Proteasi (umol/g*h) 192 ±15 
Biotox (%) 18,6 ± 1,1 
Tabella 10. Caratterizzazione biochimica e tossicologica del sedimento al T0, nel Progetto Hortised. 
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Parametro Totale (mg/kg) Assimilabile (mg/kg) 
Al  24253 ± 1194 4,90 ± 0,93 
Cd  < L.Q < L.Q 
Cr  59,1 ± 2,6 < L.Q 
Cu  37,5 ± 3,5 20,8 ± 0,3 
Fe  25166 ± 1707 62,0 ± 1,0 
Hg  0,080 ± 0,007,9 < L.Q  
Mn 383 ± 60 28,5 ± 1,4 
Ni 37,5 ± 4,5 < L.Q  
Pb 35,0 ± 3,5 11,8 ± 1,4 
V 33,3 ± 0,8 < L.Q 
Zn  268 ± 28 39,81 ± 1,6 
Tabella 11. Microelementi e macroelementi (totali e nella forma assimilabile) nel sedimento al T0, Progetto 
Hortised. 
 
Parametro Valori del 
sedimento 
mg/kg 
D.lgs 152/2006 
Uso A 
(Siti ad uso verde 
pubblico, privato o 
residenziale) 
 
mg/kg 
D.lgs 152/2006 
Uso B 
(Siti ad uso commerciale 
e industriale ) 
 
 
mg/kg 
C > 12 286 ± 26 50 750 
C < 12 < L.Q 10 250 
IPA 52,7± 6,13 10 100 
PCB 0,04 0,06 5 
Tabella 12. Livello di contaminanti organici riscontrati nel sedimento al T0, Progetto Hortised e loro confronto 
con i limiti imposti da legge 
 
Il sedimento, a seguito del trattamento di phytoremediation, risulta avere una granulometria di tipo 
sabbioso- argillosa (secondo la classificazione USDA) e mostra una densità apparente più elevata 
rispetto a quella di un substrato ideale, che solitamente ha un range tra 0,15 e 0,60 g/cm
3
 
(Marzialetti & Cespevi, 2006 ) e anche rispetto al limite (0,95 g/cm
3
) imposto dal D.lgs. 75/2010, 
per i substrati di coltivazione misto. Possiede un pH sub-alcalino/alcalino e una conducibilità 
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elettrica conforme all‟utilizzo come tecno-suolo, in quanto minore a 2 dS/m (Marzialetti & Cespevi, 
2006) e nei limiti imposti dal D.lgs. 75/2010.  
Per quanto riguarda i nutrienti principali, il fosforo è in buona concentrazione; il contenuto in azoto 
è all‟interno del range ottimale (0,15-0,4%) per terreni agronomici, mentre il carbonio organico è al 
di sotto del valore minimo(4%) stabilito dal D.lgs. 75/2010. Inoltre, il rapporto tra il carbonio 
estraibile totale e la sostanza umica (acidi umici+acidi fulvici) definisce che, prima del processo di 
landfarming, la percentuale di sostanza non umica si aggira intorno al 20 %. 
Considerando i parametri biochimici, la deidrogenasi, indice dell‟attività metabolica della comunità 
microbica complessiva, si assesta su un livello iniziale abbastanza soddisfacente: infatti solitamente, 
in suoli naturali, è tra 1 e 4 mg INTF/kg*h.  
Per quanto riguarda la contaminazione, nessuno tra i contaminanti inorganici ha un valore superiore 
al limite stabilito dal D.lgs. 217/2006, che regolamenta la concentrazione dei metalli pesanti nei 
substrati di coltura, mentre lo zinco, i C > 12 e gli IPA superano i limite previsto per il riutilizzo in 
campo ambientale con destinazione d'uso civile (colonna A) dal D.Lgs. 152/2006,allegato 4, tabella 
1. Infine, il Biotox, indice di ecotossicità, ha una percentuale di inibizione alla bioluminescenza pari 
a 18,6%: il sedimento iniziale può definirsi non tossico, in quanto al di sotto di un valore del 20% 
(Lappalainen et al., 1999), anche se non di molto. 
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4.Materiali e metodi 
4.1. Metodologie analitiche  
Le analisi effettuate e che descriverò meglio in seguito sono: per quanto riguarda quelle fisiche, 
granulometria e densità apparente; per quanto riguarda le chimiche, oltre il pH e la conducibilità 
elettrica, l‟esame dei nutrienti, totali e assimilabili (come azoto, fosforo e carbonio), la capacità di 
scambio cationico e le sostanze umiche. Le analisi biologiche sono basate sull‟attività enzimatica e, 
in particolare, su quella ossidoreduttasica della deidrogenasi e quella idrolitica della ß-glucosidasi, 
fosfatasi e proteasi, oltre sullo studio sulla biodiversità microbica. Inoltre, sono state valutate anche 
le concentrazioni dei contaminanti quali metalli pesanti (totali e assimilabili), i C < 12 e i C > 12, 
gli IPA (idrocarburi policiclici aromatici) e i PCB (policlorobifenili). Il test Biotox è stato effettuato 
dall'Università di Firenze (DISPAA) per valutare la tossicità del sedimento.  
Le analisi fisico-chimiche, biochimiche e sulla contaminazione presente sono state effettuate nei 
laboratori dell‟Istituto per lo studio degli Ecosistemi del CNR di Pisa, invece, le analisi sulla 
biodiversità microbica sono state svolte nel laboratorio di biologia molecolare del Dipartimento di 
Biologia di Pisa. Questo mi ha permesso di conoscere diverse tecniche analitiche e metodologie per 
la caratterizzazione di matrici ambientali quali suolo e sedimento, oltre che apprendere pratiche di 
campionamento e di elaborazione dati. 
 
4.1.1. Estratti impiegati nelle analisi 
 
Estratti acquosi: 
Il campione secco e acqua distillata sono stati posti in un contenitore di plastica da 50 ml in 
rapporto p/v (peso/volume) differente, a seconda dell‟analisi effettuata (1:2,5 per il pH, 1:2 per la 
conducibilità elettrica, 1: 5 per la concentrazione dei nitrati e ammoniaca). I contenitori sono stati 
messi ad agitare in un bagno termostatico (tipo Doubnoff) per 2 ore per pH e C.E. e 1 ora per nitrati 
e ammoniaca a temperatura ambiente.  
Estratti in DTPA: 
In tubi di plastica Falcon da 50 ml sono stati messi campione secco e soluzione estraente a pH 6,4 
(CH3COONH4 1M / DTPA 0,005 M) in rapporto 1:10 e 1:5 p/v, per la determinazione del 
contenuto di fosforo assimilabile e dei metalli pesanti assimilabili, rispettivamente. 
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I tubi sono stati messi ad agitare a temperatura ambiente per 2 h in un bagno Doubnoff e, poi, a 
centrifugare a 3500 rpm per 10 minuti. 
 
Estratti mineralizzati: 
In tubi di digestione in teflon (vessels) sono stati posti 0,5 gr. di campione secco e 2 ml di H2O2 al 
30%, lasciati a riposo per circa 20 minuti e, aggiunto ad essi, successivamente, 6 ml di HNO3 al 
65%. I tubi sono stati chiusi ermeticamente con appositi tappi a pressione e posti a mineralizzare nel 
microonde, Milestone mod. ETHOS1 Advanced Microwave Digestion System. 
Il contenuto di ogni tubo è stato poi filtrato su carta Whatman 42 (carta da filtro con lenta velocità 
di filtrazione) in un matraccio da 25 ml, e portato a volume con acqua bidistillata. 
Su tali estratti è stato determinato il contenuto di fosforo totale e dei metalli pesanti totali. 
 
4.1.2. Metodologie fisico-chimiche 
 
Granulometria: 
Tale parametro consiste nella determinazione della distribuzione delle singole particelle del 
sedimento in base al loro diametro.  
L‟analisi è stata effettuata su 10 gr. di campione essiccato all‟aria e setacciato a 2 mm. 
Quest‟ultimo è stato posto in un becher con 40 ml di acqua distillata e 5 ml di esametafosfato di 
sodio (NaPO3)6 al 5%. Il tutto è stato messo ad agitare su agitatore magnetico per 2 ore.  
 
Il contenuto del becher è stato poi versato in un levigatore di Andreasen, portato a volume con 
acqua distillata e agitato per circa 2 minuti, in modo da ottenere una sospensione omogenea. Una 
volta terminata l‟agitazione, si sono attesi 9 minuti e 36 secondi per eseguire il primo prelievo, che 
è costituito da limo e argilla (L+A). La sospensione restante è stata nuovamente portata a volume, 
agitata e lasciata sedimentare per 16 ore, al fine di effettuare il prelievo dell‟argilla (A). Ogni 
frazione è stata raccolta in una capsula tarata e successivamente posta in stufa prima di essere 
pesata. 
Calcolo eseguito:
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Dove: 
A= Argilla 
D = Peso del disperdente (esametafosfato di sodio) 
L = Limo 
P = Peso del campione 
Vl = Volume del levigatore 
Vp = Volume prelevato 
 
Densità apparente: 
Il sedimento può essere considerato come un mezzo poroso a geometria dinamica, in funzione degli 
stati d‟idratazione e di esposizione di forze interne ed esterne. Il sedimento si comporta come un 
sistema trifase (solido, liquido e gassoso), che determinano variazioni tra il rapporto del volume 
apparente e della massa nel tempo e nello spazio. 
 
La densità apparente esprime, dunque, il rapporto tra la massa e il volume apparente ossia il volume 
del substrato, compresi gli spazi occupati da aria e acqua (DI.VA.P.R.A., 1992). 
ρapp =m/Vapp 
Può essere definita anche in funzione della porosità. La formula che mette i due parametri in 
correlazione è:  
porosità (%) = [100 - ( ρb -ρr )] *100 
dove= ρB: densità apparente e ρr: densità reale  
 
Per ottenere tale valore si è, innanzitutto, uniformata al 50% l‟umidità del substrato da saggiare e 
versato il campione umido in un cilindro vuoto, precedentemente pesato (A), sino all‟altezza 
indicata. In questo modo si ottiene un volume noto in cm
3
. 
I cilindri, con il substrato non compattato, sono stati poi posti in un contenitore, riempito con 
qualche cm di acqua e sono stati lasciati in tali condizioni per 24 ore. 
Ottenuta in questo modo la saturazione del campione, i cilindri sono stati posizionati su un letto di 
sabbia, che deve presentare una suzione (pressione) di 10 cm di colonna d‟acqua. 
Dopo 48 ore i cilindri sono stati prelevati e pesati (B); successivamente si è determinato il contenuto 
di umidità del campione (X %). 
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La densità apparente si è calcolata come segue: 
 
Dove:  
A= Cilindro vuoto 
B= Cilindro + campione (dopo 48 h sul letto di sabbia) 
X %= Umidità del campione 
V= Volume campione (in un cilindro con 3,35 cm di raggio e riempito fino a un‟altezza di 2,5 cm) 
L‟analisi e stata effettuata in doppio per ogni campione. 
 
pH  
La reazione del sedimento (acida, neutra o alcalina) viene espressa dal valore del pH, definito 
originariamente (SORENSEN, 1909) come il logaritmo negativo in base 10 della concentrazione di 
ioni H
+ 
nella fase liquida:  
pH = 1/log a H+=
 
- log a H+                          
 
Dove a H+= f [H
+
] 
Il pH è stato determinato sui campioni in estratto acquoso (estrazione 1:2,5), lasciati ad agitare in 
bagno termostatico per 2 ore a temperatura ambiente. Le misure sono state eseguite tramite un 
Titroprocessor 672 della Methron (Switzerland), con scala di 0,01 unità, dotato di un elettrodo a 
vetro combinato Methron AG CH-9100 Herisau. Prima delle misurazioni l‟apparecchio è stato 
tarato con due soluzioni tampone rispettivamente a pH 4 e a pH 7. 
 
Conducibilità elettrica 
Il sedimento è caratterizzato dalla presenza di sali solubili, la maggior parte di essi sono costituiti, 
prevalentemente, da Na
+
, Ca
+
, Mg
2+
 e dagli anioni Cl
-
, S04
2-
,HCO3
- 
e, in proporzione più ridotta, da 
K
+
, NH4
+
, NO3
-
, CO3 
2- 
e pochi altri ioni (VIOLANTE, 1996). Molti di questi possono comportare 
problematiche di tossicità per le piante presenti. 
La conducibilità elettrica è stata determinata sui campioni in estratto acquoso (estrazione 1:2), 
lasciati ad agitare in bagno termostatico per 2 ore a temperatura ambiente. I campioni sono poi stati 
lasciati a riposo per una notte. Le misure sono state determinate mediante l‟utilizzo di un 
conducimetro, modello Conmet 2 (Hanna Instruments Italia). 
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Capacità di scambio cationico 
La capacità di scambio cationico (CSC) rappresenta la quantità di cationi scambiabili che un 
materiale, detto scambiatore, dotato di proprietà di adsorbimento, può trattenere per scambio ionico. 
L'adsorbimento o scambio cationico è un processo reversibile di superficie che si sviluppa 
nell'interfaccia di separazione fra un materiale solido, dotato di proprietà di scambio, e una 
soluzione di sali. 
Da un punto di vista metodologico, bisogna trasferire in tubi da centrifuga 2 gr di campione e pesare 
la massa del tubo con il campione. Aggiungere 25 ml di soluzione di BaCl2 * H2O a pH 8,2 e tenere 
in agitazione per 1 ora e dopo centrifugare a 3000 rpm per 1 minuto. Ripetere il trattamento altre 
due volte. Aggiungere poi 30 ml di H2O distillata e centrifugarli per 1 minuto. Dopo aver eliminato 
il surnatante, pesare nuovamente i tubi da centrifuga. A questo punto aggiungere 25 ml di MgSO4, 
agitare per 5 minuti e centrifugare a 3000 rpm per 1 minuto. Si può dunque procedere con la 
titolazione; dopo aver riposto 10 ml di campione in una beuta e portato a volume (100 ml) con H2O 
distillata, si aggiunge 10 ml della soluzione tampone a pH 10 (54 gr di NH4Cl vengono sciolti in 
acqua e travasanti in un matraccio da 1 L, contenente acqua, dove vengono aggiunti 350 ml di 
NH4OH al 30%; il tutto viene portato a volume) e l'indicatore nero eriocromico T (NET) e si aziona 
l'agitatore. Si aggiunge EDTA fino a quando non vi è il viraggio (da rosa a violetto) e si calcola il 
volume di EDTA aggiunto nella beuta . Utilizzando lo stesso procedimento, si titola anche il bianco 
(beuta contenente 25 ml di MgSO4, ma non il campione) e si prende nota del volume di EDTA 
prelevato. 
La capacità di scambio cationico viene espressa in centomoli per kilogrammo di campione e si 
calcola usando questa espressione: 
CSC ={ [( Vb-Va )* 0,25* (25+B-A)]/m}*2 
Dove: 
Va: Volume EDTA utilizzato per la titolazione della soluzione del campione 
Vb: Volume EDTA utilizzato per la titolazione del bianco 
A: Massa tubo+campione 
B: Massa tubo+campione, dopo saturazione con BaCl2 
m: Massa del campione usata 
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Azoto Totale 
L‟ azoto è un nutriente fondamentale per la crescita e lo sviluppo delle piante, oltre che elemento 
base della concimazione delle colture. Può essere presente in varie forme; di queste quella nitrica, 
generalmente libera nella fase liquida, e quella ammoniacale, limitatamente alla frazione adsorbita 
sul complesso di scambio, sono prontamente assimilabili dalle piante. 
La determinazione dell‟azoto totale è stata effettuata su 60-80 mg di campione setacciato molto 
finemente, attraverso l‟utilizzo di un analizzatore elementare FP-528 PROTEIN/NITROGEN 
DETERMINATOR (Leco). Il metodo è fondato sulla completa ed istantanea ossidazione del 
campione per «flash combustion» a una temperatura di 900°C, con conseguente conversione di tutte 
le sostanze organiche ed inorganiche in prodotti gassosi. 
Tutte le forme di azoto sono convertite, in atmosfera ossidativa, in ossidi di azoto (NOx), raccolte ed 
infine ridotte ad azoto molecolare (N2). Tra i prodotti della combustione sono presenti anche CO2 e 
H2O, eliminate tramite la presenza di due specifici filtri strutture che servono a immobilizzarle. La 
quantità dell‟azoto viene rilevata da una cella a conducibilità termica ed espressa in percentuale. 
L‟apparecchio viene calibrato con l‟ EDTA a concentrazione di azoto pari a 9,57%. 
Ammoniaca  
L‟ammoniaca viene determinata su estratti acquosi (estrazione 1:5) a 37° C. 
Le letture della concentrazione dell‟ammoniaca sono state effettuate mediante l‟elettrodo selettivo 
per NH3, Orion mod. 9512, collegato ad un potenziometro (microprocessor ionalyzer-901 ORION 
RES., Cambridge, Mass., USA).  
Questo permette di misurare, in maniera semplice ed accurata, la concentrazione dello ione 
ammonio disciolto in soluzione acquosa. Si tratta di un elettrodo combinato, costituito da un 
elettrodo di riferimento e uno di misura, caratterizzato dalla presenza, sulla sua estremità inferiore, 
di una membrana idrofobica permeabile all‟NH3 gassosa. 
 
Nitrati 
L‟analisi dei nitrati viene effettuata su estratti acquosi (estrazione 1:5), mediante lettura 
spettrofotometrica.  
Le letture sono eseguite, alle lunghezze di 210 nm e 270nm contro un bianco contenente tutti i 
reagenti, escluso il campione. Le densità ottiche rilevate dallo strumento sono state trasformate in 
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concentrazioni, espresse in µgP/g, mediante una retta di calibrazione ottenuta con concentrazioni 
note di nitrati. 
 
Fosforo totale 
Il fosforo è presente nei sedimenti quasi esclusivamente come ortofosfato in forma inorganica e 
organica. La forma inorganica può essere presente in soluzione, adsorbita sulle superfici degli ossidi 
di ferro e alluminio e dei minerali argillosi; la forma organica può andare dal 2% all‟80% del totale 
(HARRISON, 1987) e deriva da residui di vegetali o di organismi presenti.  
La concentrazione di fosforo totale è stata determinata su 0,5 ml di estratto mineralizzato. La 
metodica ha previsto l'aggiunta di una goccia della soluzione di p-nitrofenolo al 0,25% e una 
quantità  di NaOH 5 M sufficiente a far virare a giallo il colore dell‟indicatore. Successivamente è 
stato aggiunto 1 ml di reattivo* specifico per il fosforo e tutti i campioni sono stati portati ad un 
volume finale di 10 ml con acqua distillata. Dopo 10 minuti è stata effettuata la lettura 
spettrofotometrica alla lunghezza d‟onda di 720 nm contro un bianco contenente tutti i reagenti, 
escluso il campione. Le densità ottiche rilevate dallo strumento sono state trasformate in 
concentrazioni, espresse in mgP/kgss, mediante una retta di calibrazione ottenuta con 
concentrazioni note di fosforo trattato nello stesso modo dei campioni.  
 
*Preparazione del reattivo: 
Si aggiungono 1,5 gr. di acido ascorbico a 100 ml della soluzione C, ottenuta unendo le soluzioni A 
(12,5 ml di H2SO4 in 40 ml di H2O) e B (1 gr. di molibdato di ammonio in 30 ml di H2O e 
riscaldamento a 60 °C) e aggiungendo 10 ml di potassio antimonio tartrato allo 0,5%.Il volume 
finale di 100 ml è stato raggiunto con acqua distillata. 
 
Fosforo assimilabile 
Il fosforo assimilabile, frazione prontamente utilizzabile da parte delle piante, è stato determinato su 
estratti in DTPA (estrazione 1:10), lasciati agitare 2 ore a temperatura ambiente, centrifugati per 10 
minuti a 3500 rpm e filtrati su carta con filtro veloce ( Whatman 41 ).Successivamente è stata 
aggiunta una goccia di una soluzione di p-nitrofenolo e una quantità di H2SO4 2,5 M, sufficiente a 
far scomparire il colore giallo dell‟indicatore. Dopo l‟aggiunta di 1 ml di reattivo del fosforo e 
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acqua distillata, in modo da ottenere un volume finale di 10 ml vi è la determinazione 
spettrofotometrica. 
Le letture sono eseguite, dopo 10 minuti, alla lunghezza di 720 nm contro un bianco contenente tutti 
i reagenti, escluso il campione. Le densità ottiche rilevate dallo strumento sono state trasformate in 
concentrazioni, espresse in mgP/kg, mediante una retta di calibrazione ottenuta con concentrazioni 
note di fosforo trattato nello stesso modo dei campioni. 
 
Carbonio Organico Totale 
Il contenuto di carbonio organico è in stretta relazione con quello della sostanza organica ed è un 
parametro rilevante da un punto di vista agronomico. 
La determinazione del carbonio organico totale è stata effettuata su 50-100 mg di campione, 
setacciato molto finemente, attraverso l‟utilizzo di un analizzatore elementare RC-412 
MULTIPHASE CARBON (Leco). Il metodo è fondato sulla completa ed istantanea ossidazione del 
campione per «flash combustion», con conseguente conversione di tutte le sostanze organiche ed 
inorganiche in prodotti gassosi. Durante la combustione del campione, in atmosfera ossidativa, tutte 
le forme di carbonio (ad eccezione di qualche carburo simile a SiC) sono state convertite in CO2. 
Il campione è stato introdotto all‟interno di una fornace impostata per passare da una temperatura di 
300°C ad una di 950°C. Con l‟aumentare della temperatura si ha la combustione delle diverse forme 
del carbonio: per la parte organica il range di temperatura di ossidazione-volatilizzazione è 
compreso fra i 300°C e i 650°C, mentre per la frazione inorganica tra i 650°C e i 950°C. La CO2 
prodotta viene trasportata tramite un flusso di ossigeno fino ad una cella IR, dove, attraverso un 
sistema di spettrometria infrarossa, lo strumento è in grado di determinare l‟identità e la quantità 
delle molecole residenti all‟interno della cella. Il quantitativo di carbonio viene espresso in 
percentuale. L‟apparecchio viene calibrato con EDTA a concentrazione di carbonio pari a 40,9%. 
 
Carbonio idrosolubile  
Il carbonio idrosolubile è stato determinato su estratti acquosi (estrazione 1:5) lasciati agitare in 
bagno termostatico a 60°C per 1 ora. Successivamente i campioni sono stati centrifugati per 10 min. 
a 4500 rpm e filtrati su carta con filtro veloce (Whatman 41).  
6 ml di estratto sono stati trasferiti all‟interno di navicelle di porcellana precedentemente pesate. Le 
navicelle sono state disposte all‟interno di una stufa a 105° per far evaporare le parte acquosa della 
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soluzione. Dopo raffreddamento e deumidificazione, le navicelle sono state nuovamente pesate e 
analizzate mediante l‟utilizzo dell‟ analizzatore RC-412 MULTIPHASE CARBON (Leco).  
Sostanze Umiche  
Le sostanze umiche costituiscono non soltanto la frazione più stabile della sostanza organica ma 
anche un importante fattore riguardante la disponibilità dei nutrienti (TATE, 1992). Il grado di 
umificazione è il rapporto tra il contenuto di carbonio umico ( acidi umici+acidi fulvici) e quello 
del carbonio organico totale estratto. Risulta essere un parametro quali-quantitativo correlato alla 
concentrazione di sostanze umiche presenti. 
 
Carbonio estraibile totale  
Il carbonio estraibile totale è stato determinato su estratti in pirofosfato alcalino* (estrazione 1:10) 
lasciati agitare in bagno termostatico per 4 ore a temperatura ambiente. Successivamente i campioni 
sono stati centrifugati a 4500 rpm per 10 minuti e filtrati su carta con filtro veloce (Whatman 41). 
Il surnatante è stato trasferito all‟interno di navicelle di porcellana, precedentemente pesate, per un 
totale di 1,5 ml. Le navicelle sono state disposte all‟interno di una stufa a 105° per far evaporare la 
soluzione estraente del campione. Una volta evaporata la soluzione, le stesse, raffreddate e 
deumidificate, sono state nuovamente pesate e analizzate mediante l‟utilizzo dell‟ analizzatore RC-
412 MULTIPHASE CARBON (Leco).  
*Preparazione della soluzione di sodio pirofosfato e sodio idrossido a pH 11: 
Si sono pesati 44,61 gr di sodio pirofosfato ( Na4P2O7 ) e 2 gr di idrossido di sodio ( NaOH ) e sono 
stati sciolti in un becher contenente 300–400 ml di acqua bidistillata. Il tutto è stato trasferito in una 
beuta da 1 L e portato a volume sempre con acqua bidistillata. Si è controllato il pH e lo si è 
eventualmente corretto con H2SO4 1M. 
 
Acidi umici e fulvici 
La determinazione delle sostanze umiche viene eseguita sull‟estratto di pirofosfato alcalino dopo 
acidificazione, fino a pH 2, con H2SO4 concentrato. A questo pH infatti, gli acidi umici precipitano, 
mentre quelli fulvici rimangono in soluzione. Quindi, dopo aver trasferito in provette 10 ml 
dell‟estratto in pirofosfato alcalino del campione, si aggiunge, goccia a goccia, H2SO4 (diluito 1:20) 
fino al raggiungimento del pH indicato. A questo valore di pH si ha la precipitazione degli acidi 
umici. 
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Per ottenere gli acidi fulvici, dopo aver agitato e centrifugato per 20 minuti a 2700 rpm , trasferire il 
surnatante in colonnine cromatografiche, accuratamente preparate con circa 8 cm di PVP*, stando 
attenti che la resina di non vada mai a secco. Lavare la colonnina con 25 ml di H2SO4 0,005 M per 
far legare bene gli acidi fulvici (che assumeranno una colorazione gialla) e successivamente eluire 
la frazione adsorbita sul PVP con NaOH 0,5 M (circa 5 ml). Raccogliere la frazione degli acidi 
fulvici in provette da centrifuga e portare a volume (10 ml) con NaOH 0,5 M. Fare lo stesso per gli 
acidi umici, precedentemente precipitati e risospesi con 10 ml di NaOH. Trasferire 3 ml di 
surnatante (sia degli acidi fulvici che di quelli umici) in navicelle di porcellana, precedentemente 
pesate. Le navicelle sono state disposte all‟interno di una stufa a 105° per far evaporare la soluzione 
estraente del campione. Una volta evaporata la soluzione, le stesse, raffreddate e deumidificate, 
sono state nuovamente pesate e analizzate mediante l‟utilizzo dell‟analizzatore RC-412 
MULTIPHASE CARBON (Leco). 
*Preparazione della resina di polivinilpirrolidone (PVP): 
Trasferire in un contenitore da 1 L, 50 gr di PVP e aggiungere acqua, agitando molto 
accuratamente. Lasciar decantare per 10-15 minuti e scartare la frazione in sospensione. Ripetere 
due volte l‟operazione con acqua di rubinetto e due volte con acqua distillata. Aggiungere una 
quantità di H2SO4 0,005 M, sufficiente a coprire la resina e controllare che il pH sia tra 1 e 2. 
 
4.1.3 Metodologie biologiche 
Deidrogenasi  
Le deidrogenasi sono enzimi intracellulari, appartenenti al gruppo delle ossido-reduttasi, 
catalizzanti reazioni di ossidazione di distinti composti organici. 
Il substrato della reazione è costituito dalla sostanza organica, mentre il co-fattore sintetico 
utilizzato per la misura dell‟attività deidrogenasica è costituito dall‟INT (p-Iodio-Nitro-
Tetrazolium-chloride), che per riduzione forma un prodotto colorato: INTF (p-Iodo-Nitro-
Tetrazolium-Formazano), determinabile per via spettrofotometrica. Questa attività enzimatica è 
valutata secondo il metodo messo a punto da Masciandaro et al.(2000). 
Le prove sono costituite da 0,5 gr. di campione secco, 0,2 ml di substrato INT allo 0,4 % (in H2O 
bidistillata) e 0,1 ml di H2O bidistillata (per portare il campione al 60% della capacità di campo). I 
controlli, invece, sono costituiti solo da 0,5 gr di campione secco e 0,3 ml di H2O bidistillata (per 
portare il campione al 60% della capacità di campo) .  
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Le prove e i controlli sono stati lasciati riposare per 20 ore al buio; non occorre tappare le provette 
perchè l'INT prevale sull‟ossigeno (il naturale substrato della deidrogenasi), nell'accettare gli 
elettroni. L'INTF, prodotto della reazione di ossido-riduzione, è stato estratto mediante l‟aggiunta di 
5 ml di una soluzione estraente composta da tetracloroetilene e acetone (1:1,5 v/v). I campioni sono 
stati agitati meccanicamente per circa 1 minuto e successivamente centrifugati a 3500 rpm per 10 
minuti. Le letture spettrofotometriche sono state effettuate sul surnatante alla lunghezza d‟onda di 
490 nm, contro un bianco contenente la sola soluzione estraente. Le densità ottiche rilevate dallo 
strumento sono state trasformate in concentrazioni, espresse in mgINTF/kg*h, mediante una retta di 
calibrazione standard.
 
 
 
β-glucosidasi, fosfatasi alcalina, e proteasi 
Le seguenti attività enzimatiche sono associate ad enzimi extracellulari, appartenenti al gruppo 
degli enzimi idrolitici e dunque coinvolti nell‟idrolisi di distinti composti. In particolare la β-
glucosidasi è un enzima rappresentativo del ciclo del carbonio, in quanto catalizza l‟idrolisi del 
cellobiosio (dimero derivante dalla degradazione della cellulosa) a glucosio; la fosfatasi, invece, del 
ciclo del fosforo, in quanto catalizza l‟idrolisi degli esteri fosforici a fosfato, mentre la proteasi 
catalizza la rottura del legame tra gruppo amminico e carbossilico nelle proteine e per questo è 
importante nel ciclo dell‟azoto. In questo studio è stata utilizzata la L-leucina amino peptidasi, come 
proteasi.  
Queste attività enzimatiche sono state determinate secondo il metodo fluorimetrico basato sulla 
tecnica della micropiastra, che consente la lettura simultanea del prodotto di reazione ottenuto nei 
96 pozzetti, utilizzando substrati artificiali fluorescenti (Marx et al, 2001). I substrati e i prodotti 
delle reazioni enzimatiche (Sigma-Aldrich Co. Ltd), sono riportati nella seguente tabella. 
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Enzima  Substrato Prodotto 
β-glucosidasi 
 
4-MUB-β-D-glucopyranoside 4-MUF 
Fosfatasi 
 
4-MUB-phosphate disodium salt 4-MUF 
Proteasi L-leucine-7-ammino-4-
metylcumarin 
7-AMC 
Tabella 13. Substrati e prodotti delle reazioni enzimatiche (β-glucosidasi, fosfatasi e proteasi ). MUB: 
methylumbelliferyl, MUF: methylumelliferone; AMC: amminometylcumarin. 
 
L‟attività enzimatica viene determinata su 2 gr. di campione secco incubato con 1 ml di acqua 
bidistillata per almeno una notte. Dopo l‟aggiunta di 50 ml di acqua bidistillata, i campioni sono 
sonicati a 50 J/s per circa 1 minuto. A questo punto si procede con la preparazione della 
micropiastra a 96 pozzetti, mostrata nell‟immagine seguente. 
 
 
 
 
 
 
Di seguito sono riportati gli step successivi: 
1. Aggiunta di 50 μl di campione nei pozzetti di ogni fila orizzontale (A-H), per un totale 
massimo disponibile di 8 campioni. 
2. Aggiunta di 50 μl di tampone (buffer) nei pozzetti: il tampone viene utilizzato per 
stabilizzare l‟intensità della fluorescenza dei substrati (molto sensibili al pH). Per la β-
glucosidasi, la fosfatasi e si utilizza il tampone sodio-acetato* (CH₃COONa 0,5M, a pH 
5,5); invece per la proteasi il tampone TRIS* 
  
Figura 14. Rappresentazione della micropiastra a 96 pozzetti, utilizzata per le 
analisi fluorimetriche. 
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3. Aggiunta del tampone e del prodotto di reazione (standard)* nei pozzetti dedicati alla 
costruzione della retta di calibrazione (file verticali 7-12). 
4. Aggiunta di 100 μl di substrato* nei pozzetti delle prime file verticali (1-6) dedicati alla 
determinazione delle attività enzimatiche. 
Generalmente l‟attività enzimatica viene realizzata su 3 repliche per ogni campione; quindi, sulla 
stessa micropiastra, è possibile saggiare l‟attività di due enzimi distinti, ottimizzando tempo e 
materiali utilizzati. 
*Preparazione del tampone sodio-acetato (CH₃COONa 0,5 M, pH 5,5): Aggiungere 6,8 ml 
della soluzione A (2,875 ml di CH₃COOH in 100 ml di acqua bidistillata) a 43,2 ml della 
soluzione B (4,1 gr. di CH₃COONa in 100 ml di acqua bidistillata); il volume finale di 100 ml è 
stato raggiunto con acqua bidistillata. 
*Preparazione del tampone TRIS 0,5 M pH 7,8: Aggiungere 5,32 gr./L TRIS-HCl a 1,97 gr./L 
di tris idrossimetile amminometano e portare a volume con acqua bidistillata. 
*Preparazione dello standard MUF: Si diluisce la soluzione madre 10 mM di MUF (0,19418 
gr. in 50 ml di metanolo e 50 ml di acqua bidistillata) con il buffer corrispondente (CH₃COONa) 
fino a 10 μM. 
*Preparazione dello standard AMC: Si diluisce la soluzione madre 10 mM di AMC (0,17519 
in 50 ml di metanolo e 50 ml di acqua bi distillata) con il buffer corrispondente (TRIS) fino a 10 
μM. 
*Preparazione del substrato della ß-glucosidasi: 3,38 mg di 4-MUB-B-D-glucopyranoside in 9,97 ml 
di tampone CH₃COONa. 
*Preparazione del substrato della fosfatasi: 2,56 mg di 4-MUB-phosphate disodium salt in 10 
ml di tampone CH₃COONa.  
 
*Preparazione del substrato della proteasi: 3,25 mg di L-leucine-7-ammino-4-metylcumarin 
10 ml di tampone TRIS. 
 
Le letture del prodotto di reazione sono state effettuate mediante l‟utilizzo del fluorimetro 
Infinite 200 Tecan ad una lunghezza d‟onda di eccitazione e di emissione di 355 e 460 nm, 
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rispettivamente. Prima di ogni lettura, lo strumento sottopone la micropiastra ad un‟agitazione di 
un minuto. 
La fluorescenza è stata determinata dopo 0, 30, 60, 120 e 180 minuti di incubazione a 30°C. 
L‟attività enzimatica espressa in μmol/gss*h è stata determinata attraverso la costruzione di due 
rette di calibrazione, in modo da tener conto sia dell‟attività nel tempo (3 h) che delle 
concentrazioni crescenti del prodotto di reazione. 
 
Studio sulla biodiversità microbica:  
La biodiversità microbica è stata indagata utilizzando la tecnica molecolare della DGGE, a seguito 
dell‟estrazione del DNA metagenomico dal sedimento e dell‟amplificazione della regione 
ipervariabile V3 del gene 16 S dell‟rDNA, mediante PCR. 
Estrazione del DNA delle comunità microbiche da sedimento: 
L‟estrazione del DNA delle comunità microbiche dal sedimento è stata effettuata utilizzando il 
FastDNA
®
 SPIN Kit ed è basata sulla lisi meccanica attraverso l‟ausilio di beads di silice e 
ceramica in un bead – beater (FastPrep® 24 Instruments).  
In particolare il sistema utilizzato, FastPrep® System, combina l‟utilizzo di tale kit (il FastDNA® 
SPIN Kit for SOIL) con il FastPrep® 24 Instrument, caratterizzato da un agitatore con movimento 
sussultorio a una velocità molto elevate (4.0–6.5 m s–1): combinando questo movimento con la 
presenza di beads di silice e ceramica di varie dimensioni nel tubo di lisi del kit associato è possibile 
lisare in modo efficiente tutti i microrganismi (anche quelli più resistenti alla lisi chimica ed 
enzimatica quali le endospore, le spore degli eubatteri e i batteri Gram positivi) 
Il protocollo di estrazione è il seguente: 
 Prelevare 500 mg di sedimento e aggiungerlo ai tubi con microsfere forniti nel kit. 
 Aggiungere 978 µl di Buffer Sodio Fosfato e 122 µl di MT Buffer. 
 Omogeneizzare per 40 secondi a velocità 6 con  FastPrep® Instrument. 
 Centrifugare per 5 -10 minuti a 14000 xg. 
 Trasferire il surnatante in eppendorf sterili da 2 ml e aggiungere 250 µl di PPS (Protein 
Precipitation Solution), seguito da agitazione manuale per circa 10 volte. 
 Centrifugare per 5-10 minuti a 14000 xg per far precipitare il pellet e trasferire il surnatante 
in eppendorf sterile da 2 ml. 
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 Risospendere la Matrix Binding e aggiungere 1 ml di surnatante in eppendorf da 2 ml; 
agitare a mano per 2 minuti in modo da consentire il legame con il DNA. 
 Posizionare il tubo in un rack per 3 minuti per consentire l‟assestamento della matrice. 
 Rimuovere ed eliminare 500 µl di surnatante e risospendere il surnatante residuo. 
 Trasferire circa 600 µl della miscela in tubo con filtro SPIN ™ e centrifugare a 14000 xg per 
60 secondi. 
 Eliminare la sospensione dal tubo di raccolta e aggiungere 500 µl di SEWS–M, 
precedentemente preparato con aggiunta di etanolo al 70%, e risospendere delicatamente 
con il puntale di una pipetta. 
 Centrifugare a 14000 xg per 60 secondi ed eliminare il residuo dal tubo di raccolta 
sostituendolo con un nuovo tubo (operazione ripetuta per due volte). 
 Asciugare il filtro SPIN ™ a T.A. per 5 minuti e risospendere con 50–100 µl di DES 
(DNasi/ Pyrogen Free Water). 
 Centrifugare a 14000 xg per 1 minuto per fa precipitare il DNA eluito nel tubo di cattura 
pulito. 
 Effettuare una corsa elettroforetica su gel di agarosio al 2% per confermare l‟avvenuta 
estrazione del DNA dal sedimento. 
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PCR: Polymerase Chain Reaction: 
1 μl di campione di DNA metagenomico estratto delle comunità microbiche del sedimento (250 ng) 
è stato poi amplificato, mediante reazione di PCR utilizzando i primer descritti in tabella. La 
reazione è stata condotta con 50 pmol di ciascun primer, 5 μl di Buffer 10x, 10 mM di dNTP, 0,5 μg 
Taq Polimerasi, con un volume finale di 50 μl. I programmi di amplificazione sono stati eseguiti 
utilizzando un termociclatore, modello MastercyclerR Family Eppendorf, e sono descritti in tabella. 
 
Primer Sequenza 5’-3’          Specificità 
 
P2 Forward 
CGCCCGCCGCGCGCGGCGGGCGGGCGGG 
GCACGGGGGGCCTACGGAGGCAGCAG 
Primer forward utilizzato 
per amplificare la regione 
V3 del gene 16 S rDNA 
(Muyzer et al., 1993). 
 
P3 Reverse 
 
ATTACCGCGGCTGCTGG 
 
Primer reverse utilizzato 
per amplificare la regione 
V3 del gene 16 S rDNA 
(Muyzer et al., 1993). 
Tabella 14. Elenco dei primer utilizzati nelle reazioni di PCR per il gene 16s rDNA e loro specificità. 
 
Reazione  Primer Programma di 
 
PCR eseguita per 
l‟amplificazione della regione 
ipervariabile V3 di 100 bp del 
gene 16S rDNA (Muyzer et al., 
1993.) 
 
p2 f 
p3 r 
5 min a 95° C 
40 cicli di: 
1 min a 95° C 
1 min a 50° C 
1 min a 72° C 
5 min a 72° C 
Tabella 15. Programmi di PCR usato con la coppia di primer scelta. 
 
DGGE: Denaturing gradient gel electrophoresis: 
Dopo l‟amplificazione del DNA, mediante PCR, con l‟ottenimento di una quantità di amplificato 
pari a 1 μg ,è stata eseguita l‟elettroforesi su gel in gradiente denaturante per separare molecole di 
DNA che differiscono le une dalle altre per la loro sequenza nucleotidica, utilizzando lo strumento 
DCode System for DGGE Biorad.  
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Il protocollo ha previsto: 
 Precipitazione del prodotto di PCR, attraverso l‟estrazione con etanolo e la preparazione di 
un mix contenente il prodotto di PCR, etanolo al 100% (1:2,53 vol/vol) e sodio acetato 3 M 
a pH 5,2 (1:10 vol/vol). 
 Centrifugazione per 15 minuti a 14000 xg a una temperatura di 4°C, eliminazione del 
surnatante e aggiunta di 200 ml di etanolo al 70% glaciale. 
 Seconda centrifugazione per 15 minuti a 14000 xg a una temperatura di 4°C ed eliminazione 
del surnatante. 
 Risospensione del pellet in 10 – 50 µl d‟acqua sterile, dopo aver lasciato evaporare 
totalmente l‟etanolo, sotto cappa. 
 Quantificazione del prodotto di PCR. Il prodotto di precipitazione viene visualizzato 
mediante un‟elettroforesi su gel d‟agarosio 2% in TAE; l‟intensità della banda di DNA 
caricata viene confrontata con il marcatore molecolare SharpmassTM DNA Ladder 
(EuroClone). 
 Preparazione del gel di poliacrilammide con gradiente denaturante. 
Le due soluzioni per la formazione del gradiente sono state preparate in falcon da 50 ml.  
La soluzione al 40% è costituita da 3,5 ml di acrilamide, 0,36 ml di TAE 50x, 2,88 ml di 
formammide, 3,03 gr. di urea e fino a 18 ml di H2O bidistillata 
Invece, la soluzione al 60% è costituita da 3,5 ml di acrilamide, 0,36 ml di TAE 50x, 4,32 
ml di formammide, 4,54 gr. di urea, 180 μl di loading dye 6x e fino a 18 ml di H2O bi 
distillata. 
 Dopo l‟aggiunta di 9 μl di TEMED e di 135 μl di APS al 20% in H2O a ciascuna soluzione e 
la miscelazione, vi è il caricamento delle soluzioni nelle apposite siringhe e la sistemazione 
nel gradientatore (Biorad), il quale ha la funzione di generare un gel di poliacrilammide 
dotato di un gradiente lineare di denaturazione (30-60 %). La polimerizzazione del gel 
avviene a temperatura ambiente sotto la luce del neon in circa un‟ora e mezzo. 
 Caricamento del gel nella camera elettroforetica, precedentemente riempita con 7 L di 
tampone TAE 1% preriscaldato a 60 °C. 
 Caricamento di 1 μg campioni di DNA e di 10 μl di Loading Dye Solution 6x. 
 Dopo aver settato il voltaggio si avvia la corsa elettroforetica, mantenendo la temperatura di 
60°C. L'analisi DGGE batterica è stata eseguita a 30 mV per 16 ore. 
 Al termine della corsa si immerge il gel di poliacrilammide per 3 minuti in una bacinella con 
250 ml di tampone TAE 1x e 25 μl di EtBr 100 mM per la colorazione. 
 Lavaggio del gel in 250 ml di tampone TAE 1x per 30 minuti. 
  
80 
 Osservazione del gel sotto la lampada UV, irradiando il DNA con raggi ultravioletti per 
evidenziare le bande. 
 Fotografia con Chemi Doc per ottenere l‟immagine in formato digitale. 
 Taglio delle bande di DNA d‟interesse con una lametta sterile, utilizzando una maschera 
UV. Le bande tagliate possono essere conservate in eppendorf da 1,5 ml, in congelatore a -
20° C. 
 
 
Biotox 
L‟ecotossicologia dei sedimenti è stata valutata tramite il Biotox test (ISO ISO 11348-3:2007). Tale 
test si basa sull‟inibizione della bioluminescenza di Vibrio fischeri, che è stata misurata con un 
luminometro ad alta precisione, il Sirius Luminometer. La bioluminescenza emessa è stata 
automaticamente registrata dal software FB12 (Berthold Detection Systems, Pforzheim, Germania) 
e la tossicità è stata calcolata con questa formula:  
inh%=100-[100*(IT15/KF*IT0)] 
dove KF è il rapporto tra la biolumiscenza al tempo 0 e 15 (IC15/IC0) di Vibrio fischeri non in 
contatto con la matrice, mentre IT0 e IT15 esprimono la bioluminescenza dopo il contatto, al tempo 
0 e 15 min, rispettivamente. 
L'elutriato viene incubato a contatto con i batteri per 15 minuti e l‟intensità di luminescenza, dopo 
l‟incubazione, viene confrontata con quella emessa dai batteri puri (non venuti a contatto con la 
matrice contaminata). 
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4.1.4 Analisi dei contaminanti presenti 
 
Metalli pesanti: 
I metalli pesanti totali sono stati determinati sugli estratti mineralizzati, mentre i metalli pesanti 
assimilabili sono stati rilevati sugli estratti in DTPA. 
L‟analisi è avvenuta mediante spettrometria di emissione a plasma ICP, inductively coupled plasma 
(LIBERTY AX- Sequential ICP-OES-Varian). 
 
Contaminanti organici:  
I C > 12 e C < 12 sono stati analizzati in un laboratorio esterno: in particolare, vi è una prima fase di 
screening per la loro identificazione, mediante spettrofotometria IR (ISO TR 11046:1994); in caso 
di assenza, ossia valori al di sotto dei limiti di quantificazione del metodo GC FID, non si procede 
all‟analisi quantitativa (come è successo per i C < 12, in questo studio). 
In caso contrario, si quantifica il contenuto degli idrocarburi utilizzando una gas cromatografia con 
rilevatore tipo FID, a fiamma (GC-FID), secondo il metodo ISO 16703: 2004.  
 
L‟analisi dei policlorobifenili (PCB) è stata effettuata attraverso un‟estrazione a fluido 
pressurizzato, con il metodo 3545a (EPA 2007). L‟estratto è poi stato ripulito attraverso gel 
permeation, in accordo con il metodo 3640a (EPA 1994). La concentrazione di PCB è stata poi 
determinata mediante cromatografia, nello specifico con la tecnica gas chromatografy/electron 
capture detector (GC/ECD), in accordo con il metodo 8082a (EPA 2007).  
 
Per quanto riguarda l‟analisi degli idrocarburi policiclici aromatici (IPA), l‟estrazione e la 
purificazione è la medesima eseguita per la determinazione dei policlorobifenili, in conformità 
rispettivamente con il metodo 3545a (EPA 2007) e 3640a (EPA 1994); la loro determinazione è 
avvenuta tramite gas cromatografia- spettrometria di massa, secondo il metodo 8270d (EPA 2007). 
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4.1.5 Analisi statistica dei dati 
Analisi della varianza (ANOVA): 
Lo scopo dell‟ANALISI DELLA VARIANZA (sintetizzato in ANOVA, acronimo di ANalysis Of 
VAriance) è di confrontare le medie aritmetiche dei gruppi e verificare se esistano delle differenze 
significative tra loro. La varianza totale viene suddivisa nella componente legata al vero errore 
casuale (entro-gruppi) e nella componente dovuta alla differenza fra medie (tra i gruppi). Questa 
metodologia si basa sull‟analisi del fattore di distribuzione F.  
Il metodo ANOVA si propone di verificare l‟ipotesi nulla, ossia che non ci siano differenze dovute 
ai trattamenti sul risultato dell‟analisi. Per effettuare l‟analisi si testa l‟ipotesi nulla, considerando 
che la varianza dei dati può esser distribuita in due parti: tra le medie dei trattamenti e all‟interno 
dei trattamenti. 
Analisi delle componenti principali (PCA): 
L‟analisi dei campioni fornisce un set di dati altamente complesso e articolato in cui ogni singolo 
caso viene ad essere caratterizzato da una molteplicità di parametri diversi. In termini statistici ogni 
oggetto è descritto da un insieme di p variabili (parametri chimici, fisici e biologici). Se si considera 
l‟insieme delle misure su n casi, i dati possono essere rappresentati in forma tabellare come una 
matrice X di dimensioni n*p, le cui n righe rappresentano i diversi campioni e le cui p colonne 
corrispondono alle variabili che descrivono ogni campione. Vista la dimensionalità elevata 
dell‟insieme, sorge il problema di come trattare questi dati. Una delle tecniche più utilizzate per 
questo scopo è l‟analisi delle componenti principali (PCA).  
La PCA consiste nel trasformare le variabili originali (p) in nuove variabili ottenute come loro 
combinazione lineari, dette appunto componenti principali. Ogni componente principale contiene 
una parte essenziale dell‟informazione, cioè contribuisce alla varianza totale dell‟insieme di dati. 
Questo permette di ridurre la dimensionalità dei dati e nel caso in cui si scelga un numero di 
componenti principali minori o uguale a 3 di avere una visualizzazione dei risultati statistici in uno 
spazio bi o tridimensionale.  
In particolar modo, dall‟applicazione di questa tecnica statistica si ottiene:  
 La tabella dei loadings (visualizzabile anche in forma grafica), che consente di analizzare 
il peso di ciascuna variabile iniziale nelle diverse componenti principali. Variabili con un valore 
prossimo allo 0 non risultano rilevanti per tale componente considerata; variabili che si collocano 
agli estremi (±1) sono invece variabili molto importanti per quella componente. 
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 Il grafico degli scores è una rappresentazione dei campioni nello spazio delle prime 2-3 
componenti principali che consente di analizzare il comportamento degli oggetti nelle diverse 
componenti stesse e la loro similarità. E‟ così possibile notare raggruppamenti di oggetti simili 
(clusters), la presenza di oggetti isolati (outliers) e il manifestarsi di particolari distribuzioni. 
 
Analisi statistica del profilo della DGGE: calcolo degli indici di biodiversità microbica: 
Il profilo risultante dall‟analisi di DGGE è stato analizzato mediante Software Quantity One SW 
(Biorad). Le similarità tra comunità batteriche di campioni diversi possono essere determinate 
calcolando i coefficienti di similarità (Sorensen, 1948; Nakatsu et al., 2000), che si basano sul 
numero di bande in comune tra due campioni. 
L‟indice di similarità utilizzato è l‟indice Ss (Sørensen–Dice): 
SS=2a/(2a + b + c) 
Siano i e j i due campioni a confronto, i parametri dell‟equazione assumono i significati: 
a = numero di bande in comune tra i due campioni i e j 
b = numero di bande presenti solo nel campione i 
c = numero di bande presenti solo nel campione j 
 
Sulla base della matrice di similarità, utilizzando l‟indice Ss, si costruisce un dendogramma tramite 
l‟algoritmo di clustering UPGMA (Unweighted Pair Group Method Analysis). 
 
La distribuzione delle diverse specie microbiche e la valutazione della biodiversità nei campioni, 
analizzati in DGGE, è espressa mediante l‟indice di ricchezza di diversità di Shannon-Weaver (H‟) 
e l‟indice di uniformità Evenness (E), come indicato da Burgio et al. (1999) e riportati in seguito: 
 
Shannon-Weaver (H’) = −Σ [(pi) × ln(pi)] 
Dove pi è l‟ abbondanza relativa di ogni specie calcolata secondo l'equazione pi=ni/N. 
ni = l‟intensità di fluorescenza di ogni banda  
N = l‟intensità di fluorescenza totale intra-lane 
 
Evenness (E) = H’/ Hmax                     
Dove Hmax = ln(S) e S= numero di bande per ogni lane. 
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5. Risultati e Discussione 
5.1 Parametri fisico -chimici 
5.1.1 Granulometria: 
Un substrato può essere identificato in base alla composizione percentuale delle sue particelle 
solide, distinte per frazioni granulometriche, e, in particolare, in sabbia, argilla e limo. In altre 
parole, la composizione granulometrica definisce la ripartizione in funzione della dimensione dei 
costituenti minerali, espressa in percentuale in peso.  
Esistono delle leggere differenze nella definizione dei limiti delle classi diametriche: secondo la 
distinzione del Dipartimento dell‟agricoltura degli Stati Uniti (USDA), quella maggiormente 
utilizzata, le classi si dividono in: 
 Argilla, se il costituente ha un diametro minore di 2 micron; 
 Limo, se il diametro è compreso fra 2 e 50 micron; 
 Sabbia, se il diametro è fra 50 micron e 2 mm.  
La proporzione relativa delle singole frazioni dimensionali determina la classe granulometrica, 
suddivise in 12 differenti (sempre secondo l'USDA). 
I substrati con tessitura più equilibrata sono quelli cosiddetti franchi o di medio impasto, contenenti 
cioè una percentuale di sabbia (dal 35 al 55%) tale da permettere una buona circolazione idrica, una 
sufficiente ossigenazione ed una facile penetrazione delle radici e una percentuale di argilla (dal 10 
al 25%) tale da mantenere un sufficiente grado di umidità nei periodi asciutti, di permettere la 
strutturazione e di trattenere i nutrienti. Nei terreni di medio impasto il limo risulta presente in 
percentuali che vanno dal 25 al 45%.  
La tessitura è un parametro fisico molto importante della matrice ambientale (suolo o sedimento che 
sia): influenza, difatti, la permeabilità della struttura, la capacità di trattenuta idrica, la capacità di 
scambio cationico, il suo profilo termico e il potenziale redox. Quindi conoscere la granulometria 
permette di ottenere  alcune informazioni su altre proprietà, fisico-meccaniche e chimiche, con 
riflessi anche sulle dinamiche e la circolazione di acqua e aria (Giordano A., 1999). 
Per quanto riguarda il nostro caso studio, la granulometria è stata valutata solo all‟inizio della 
sperimentazione (T0), in quanto la tecnica di landfarming non influisce significativamente sulla 
variazione di tale parametro, ma ha il compito, di omogeneizzare il substrato. Inoltre, nel processo 
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utilizzato non sono stati aggiunti ammendanti di alcun tipo, che potrebbero influenzare, sebbene con 
ruolo marginale, il parametro studiato. Il campione utilizzato per saggiare la granulometria del 
sedimento è un campione composito, costituito dalle 3 repliche (A, B, C), prelevate subito dopo il 
primo rivoltamento (al tempo T0), in modo da avere una rappresentatività statisticamente 
significativa del dato in questione.  
 
                                             
 
Dalla comparazione delle percentuali delle frazioni granulometriche con il triangolo per la 
determinazione della classe tessiturale definito dalla USDA, risulta che il sedimento in questione 
possiede una granulometria tra la franco sabbiosa e quella franco sabbiosa-argillosa; infatti è 
presente proprio sulla linea di congiunzione tra le aree che definiscono le 2 classi granulometriche 
sopracitate. Non è distante neanche dalle caratteristiche che configurano una granulometria franca, 
ideale per substrati ad uso agricolo. 
Secondo la classificazione USDA, i substrati si definiscono con tessitura sabbiosa se hanno una 
percentuale di sabbia maggiore del 50%. Tali substrati sono ben permeabili e areati (in essi i 
microrganismi possono svolgere dunque processi ossidativi / degradativi), sono di facile 
lavorabilità, anche se trattengono poco l'acqua ed elementi nutritivi (a causa della bassa capacità di 
scambio cationico). Si prestano ad un‟agricoltura dinamica, come l‟orticoltura, previo frequente 
irrigazione e abbondante concimazione.  
Il sedimento in questione è, però, peculiare in quanto ha una percentuale di argilla (18,9%) molto 
vicina al limite inferiore (20%) di classificazione di un substrato appartenente alla categoria di 
 
18,9 %
23,3 %
57,80%
argilla
limo
sabbia
Figura 15-16. Ripartizione percentuale 
delle frazioni granulometriche e 
determinazione della classe tessiturale 
(secondo la classificazione USDA), del 
campione composito (ABC) al tempo 
iniziale (T0).
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granulometria argillosa, secondo l‟USDA: questo è estremamente positivo, in quanto la matrice 
argillosa aumenta la capacità di ritenzione idrica (a seguito della sua elevata microporosità) e la 
capacità di scambio ionico, donando elementi nutritivi ( in particolare K), oltre ad avere una 
discreta strutturazione. 
Sulla base della composizione granulometrica si può ipotizzare che il sedimento in questione abbia 
una buona areazione e permeabilità ( essendo costituito da più del 50 % di sabbia) ma anche, in 
base al contenuto di argilla, una discreta capacità di ritenzione idrica e di disponibilità dei nutrienti 
e quindi risultare idoneo come substrato in orticultura. 
 
5.1.2 Densità apparente 
La densità esprime la massa del substrato in riferimento all‟ unità di volume (g / cm3).  
Si può distinguere fra la densità reale, che prende in considerazione solo il volume della frazione 
solida, e la densità apparente, che prende in considerazione il volume totale, compreso quindi 
anche quello degli spazi vuoti, riempiti eventualmente da forme allo stato liquido o gassoso (come 
aria e acqua) e da microrganismi. 
La densità reale è poco importante ai fini pratici, non varia molto e il suo valore dipende in 
sostanza dalla natura chimica della frazione solida, mentre non ci sono particolari differenze in 
relazione alla tessitura. 
La densità apparente, invece, è un indicatore della qualità e del grado di compattazione del 
substrato (Chanasyk & Naeth, 1995; Greenwood & McKenzie, 2001; Fernandez, Alvarez & 
Schindler, 2010), causata dal collasso dei micropori e dalla deformazione della struttura dovuta 
anche a possibili interventi antropici (Greenwood, MacLeod, Scott & Hutchinson, 1997; Derwry, 
Littlejohn & Paton, 2000; Singleton, Boyes & Addison, 2000). 
 
Tale parametro ha un‟importanza fondamentale nel determinare la fertilità fisica ed è inversamente 
correlato alla porosità. 
Dunque, quanto più bassi sono i valori di densità apparente, a parità di densità reale, tanto 
maggiore sarà la porosità. Valori elevati di densità apparente sono indice di problemi di 
compattazione, di scarsa stabilità strutturale e di tendenza a formare croste superficiali, con 
conseguente ridotta infiltrazione e scarsa aereazione. Questo può indurre a problemi di 
germinazione e radicabilità per eventuali colture (Calzolari et al.,2008). 
Nel valutare tale parametro occorre tener presente che i valori di porosità derivabili nulla dicono 
sulla distribuzione dimensionale dei pori presenti, sulla loro connettività e funzionalità 
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nell‟immagazzinamento e trasmissione dell‟acqua. Inoltre la densità apparente non è indice del 
grado di aggregazione e stabilità della struttura, ma definisce informazioni utili, per esempio, sul 
rischi potenziale di lasciviazione dei nutrienti, sulla possibile perdita di substrato per erosione e 
sulla produttività delle eventuali colture. 
 
La densità apparente è una caratteristica dinamica che varia nel tempo a seguito del cambiamento 
di fattori che modificano la struttura, come l‟andamento termo-pluvimetrico, le caratteristiche delle 
matrici minerali ed organiche e le loro interazioni e la lavorazione effettuata sul substrato.  
Questo parametro può cambiare sensibilmente anche a seconda della granulometria (è minore in 
substrati torbosi / argillosi rispetto a quelli sabbiosi, per esempio) e a seguito della lavorazione e 
rimaneggiamento del substrato.  
 
Per questo motivo tale parametro è stato valutato all‟inizio (T0) e alla fine (T3) del processo di 
landfarming, per valutare se e in che modo tale tecnica ha influenzato la densità apparente. 
Anche in questo caso, come per la granulometria, è stato utilizzato un campione composito, 
costituito dalle 3 repliche (A, B e C); la scelta di eseguire tale analisi sono al tempo iniziale e finale 
è dovuta al fatto che i parametri fisici mostrano tendenzialmente un cambiamento nel tempo molto 
più lento rispetto a quelli chimici e biochimici. 
 
 
Figura 17. Densità apparente, espressa in g / cm
3
, del campione composito (ABC) al tempo iniziale (T0) e al 
tempo finale (T3). Lettere differenti (a e b) corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo. 
Le barre di errore esprimono le deviazioni standard. 
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Dai dati riportati nel grafico si evince che la densità apparente è diminuita, in maniera 
significativa, nell’arco temporale del processo di landfarming: infatti inizialmente (al tempo T0) 
era, in media 1,29 g /cm
3
, mentre alla fine del trattamento (al tempo T3) si assesta a un valore di 
1,08 g/cm
3
. 
Possiamo, dunque, asserire che il rivoltamento periodico del sedimento, attuato mediante il 
landfarming, abbia determinato un miglioramento della struttura fisica del sedimento attraverso una 
diminuzione della compattazione, un aumento dell‟aereazione e un successivo aumento della 
disponibilità di spazi vuoti per i microrganismi e per l‟apparato radicale di eventuali piante. Anche 
l‟aumento delle sostanze umiche riscontrato nel tempo può aver contribuito a questo scopo. 
Il valore della densità, presente al tempo T3, considerando anche la deviazioni standard, risulta 
poco al di sopra del limite massimo imposto nel D.lgs 75/2010 per i substrati di coltivazione misto 
(0,95 g/cm
3
). Quindi il parametro appena analizzato rispecchia discretamente le caratteristiche che 
deve presentare, affinchè il sedimento in questione possa essere riutilizzato in campo agricolo. È 
possibile facilitare la diminuzione della densità apparente anche attraverso l‟aggiunta di 
ammendanti organici, che abbassano la densità reale delle particelle solide e, soprattutto, 
promuovono una maggiore aggregazione, interagendo con la matrice minerale (Calzolari et 
al.,2008). 
 
5.1.3 pH  
Il pH rappresenta, propriamente, la misura della reazione di una matrice. 
In particolare, il pH è un indice dell‟acidità, ossia della concentrazione e dell‟attività dello ione 
idruro (H3O
+
), presente in soluzione acquosa in un substrato. Quest‟ultimo può essere comparato ad 
un sistema acido-base, la cui dinamica risultante è influenzata dalle reazioni che avvengono tra i 
composti disciolti in acqua nonchè dall‟attività biologica e dai processi chimico-fisici di superficie, 
nell‟interfaccia di separazione tra frazione solida e materiale circolante. Più precisamente, in un 
substrato (suolo o sedimento trattato) il pH è regolato dal complesso dei colloidi e dalle basi di 
scambio adsorbite ed è fortemente influenzato soprattutto dai materiali argillosi, dall‟humus e dalla 
sostanza organica presente. 
Tale parametro risulta di grande importanza per gli organismi viventi, microrganismi e piante 
superiori (Sequi, 1989), e condiziona diversi aspetti della fertilità, tra cui: 
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 La capacità di scambio cationico: il pH influisce sulla capacità di trattenere i cationi per 
adsorbimento. Se diminuisce, si riduce anche la capacità di scambio (a causa della neutralizzazione 
delle cariche elettronegative da parte degli ioni H
+
); ne consegue che a bassi valori di pH vi è un 
basso potere adsorbente e una riduzione della dotazione di elementi nutritivi. 
 La biodisponibilità di elementi nutritivi: il pH controlla il grado di assimilabilità di distinti 
elementi nutritivi, i quali sono normalmente soggetti ad equilibri acido-base, tra una forma 
insolubile e una solubile, prontamente disponibile. 
 L’attività biologica: il pH può influenzare l‟attività di alcuni gruppi funzionali di 
microrganismi, che intervengono nei cicli biogeochimici di alcuni elementi (in particolare quelli di 
azoto e fosforo). 
 
Figura 18. Andamento del pH nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento (T0,T1,T2 e T3). NS: 
differenza non significativa, sia nel tempo che tra campioni. 
Come si evince dal grafico, non si hanno significative variazioni del pH durante il processo di 
landfarming, sia tra i diversi tempi (T0,T1,T2 e T3) che i diversi campioni (A,B e C): questo era 
prevedibile, in quanto la tecnica non ha implicato l‟apporto di nutrienti, ammendanti o altre 
sostanze in grado di influenzare significativamente il grado di reazione di tale substrato. Risulta 
esserci un leggero aumento di tale parametro, in tutte e tre i campioni (A, B e C) al tempo T2, anche 
se non è statisticamente significativo. 
Si può, dunque, ragionevolmente ipotizzare che tale parametro non abbia influenzato altri parametri 
discussi in seguito, come la capacità di scambio cationico, la disponibilità dei nutrienti e l‟attività 
microbica, in questo caso studio. 
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Il pH rilevato ha un range di variazione da 8,09 a 8,31: il sedimento risulta essere, all‟inizio come 
alla fine della sperimentazione, moderatamente alcalino, secondo la classificazione USDA. Questo 
implica che i complessi di scambio presenti nella matrice contengono una moderata prevalenza di 
basi che potrebbero influenzare le attività biochimiche e la disponibilità di macro e micronutrienti. 
In particolare, un pH di questo tipo rende meno disponibile nutrienti come azoto, fosforo e potassio, 
mentre lo zolfo rimane prontamente assimilabile. Tra i microelementi, quelli maggiormente 
biodisponibili sono il calcio e il magnesio e il molibdeno. Il rame e il boro risultano mediamente 
disponibili, mentre il ferro, lo zinco, il manganese e l‟alluminio sono poco disponibili, in quanto 
restano maggiormente legati alla matrice solida (Malquori e Radaelli, 1989; Violante, 2000).  
 
Figura 19. Disponibilità degli elementi nutritivi al variare del pH (Reg. Campania, 2002) 
Normalmente il pH osservato nei sedimenti risulta essere alcalino / subalcalino, mentre un substrato 
di coltura ideale ha un pH presente tra 4,5 e 6 (Marzialetti & Cespevi, 2006 ). Infatti la maggior 
parte delle piante, anche se hanno esigenze distinte, si adattano più facilmente a un substrato con pH 
tendenzialmente acido o neutro, perché macronutrienti come azoto, fosforo e potassio risultano più 
disponibili. In particolare la fragola (Fragaria x Ananassa Duch.) predilige un pH tra 5 e 6; il 
melograno (Punica granatum L.), invece, tra 7,5 e 8 (valore vicino a quello riscontato nel 
sedimento). Nel D. Lgs. 75/2010 in riferimento ai substati di coltura, il range del pH consentito è 
compreso tra 3,5 e 7,5 (per un substrato di coltivazione base) e tra 4,5 e 8,5 (per un substrato di 
coltivazione misto). Il pH rilevato in tale sperimentazione è all‟interno del secondo range, quello di 
nostro interesse. 
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Nel caso si volesse procedere ad una correzione del pH (per la messa a dimora della fragola) e un 
miglioramento della biodisponibilità dei macronutrienti si potrebbe pensare di addizionare al 
sedimento così trattato ammendanti, organici o minerali, in grado di determinare un apporto di 
elementi che si comportano da sostanze acide e di abbassare la reazione del substrato.  
Invece, se si valutano le attività biotiche e biochimiche, anch‟esse molto influenzate dalla reazione 
del substrato, la zona ottimale di pH, ad esempio per l‟attività di batteri nitrificanti e per la 
fissazione dell‟azoto, è compresa tra 7,5 e 9 (Malquori e Radaelli, 1989), valori entro i quali si trova 
il sedimento sottoposto a sperimentazione. 
 
5.1.4 Conducibilità elettrica (C.E) 
La conduttanza o conducibilità elettrica (CE) è l‟espressione quantitativa di un conduttore ad essere 
percorso da corrente elettrica e viene misurata in Ohm o in Siemens (o suoi sottomultipli come 
millisiemens o microsiemens), unità tra loro inversamente correlate. La sua determinazione 
consente di stimare, in maniera indiretta, la concentrazione dei sali disciolti totali (TDS) presenti in 
soluzione acquosa in una matrice ambientale. Infatti, per convenzione, il rapporto tra la 
conducibilità elettrica (CE) e la concentrazione di sali (C) è approssimativamente: 
1 dS/m CE = 600-650 mg o ppm di sale 
Tale concentrazione è fortemente influenzata dal contenuto d‟acqua, dal pH, dalla capacità di 
scambio cationico, dal potenziale redox, dalla quantità di sostanze umiche e dall‟attività microbica. 
L‟alta salinità provoca un aumento della pressione osmotica della soluzione circolante, causando 
effetti negativi sulla chimica e sulla fisica della matrice ambientale (Micheli, 2006), oltre che 
problemi di fitotossicità, dovuti ad inibizione dell‟assorbimento (Violante, 2000).  
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Figura 20. Andamento della conducibilità elettrica (CE) nei 3 campioni (A,B e C) ai distinti tempi di 
campionamento (T0, T1,T2 e T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti 
(p < 0,05) nel tempo, lettere maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra 
campioni. 
L’andamento temporale della conducibilità elettrica definisce una diminuzione tra il tempo 
iniziale (T0) e quello finale (T3), significativa per tutti e 3 i campioni. Questo trend può essere 
spiegato attraverso un processo di lasciviazione dei sali; infatti, anche se il sito veniva coperto nei 
giorni di pioggia intensa, è avvenuta sicuramente una leggera percolazione. Questo risultato 
potrebbe essere stato favorito anche da un aumento della permeabilità del substrato all‟acqua, 
dovuta al processo di rimescolamento meccanico attuato mediante landfarming. Comunque, come 
era presumibile, questa riduzione (mediamente da 0,45 a 0,30 dS/m ) è bassa e non paragonabile a 
quella avvenuta mediante il precedente trattamento di phytoremediation (da 1, 9 a 0,45 dS/m), che 
però ha avuto una durata decisamente superiore (circa 24 mesi).  
I valori di conducibilità elettrica dei campioni B e C ai vari tempi sono tra loro comparabili e, 
in generale, significativamente maggiori rispetto a quelli del campione A. 
Questo potrebbe essere imputabile alla posizione di campionamento: infatti il campione A, a 
differenza degli altri due, è stato prelevato nella zona dove era stata piantumata la specie Tamarix 
gallica L (insieme a Paspalum vaginatum Sw.), specie nota per la capacità di ridurre la salinità del 
substrato (Hue et al,2003).  
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I valori riscontrati a fine sperimentazione (T3) risultano estremamente positivi per l‟ipotetico 
riutilizzo di tale matrice come substrato di coltivazione, in quanto il substrato non è salino, per tutti 
e 3 i punti di campionamento, secondo il sistema di classificazione di Richard, che pone il limite a 2 
dS/m. Nel D. Lgs. 75/2010 in riferimento ai substati di coltura, il valore della conducibilità elettrica 
non deve essere maggiore di 0,70 dS/m, per un substrato di coltivazione base o di 1 dS/m, per un 
substrato di coltivazione misto. Entrambi i valori sono superiori a quelli registrati al tempo finale 
nel sedimento sottoposto a landfarming. 
 
Classe CE (dS/m) 
Non salino <2 
Molto debolmente salino 2-4 
Debolmente salino 4-8 
Moderatamente salino 8-16 
Fortemente salino >16 
Tabella 16. Classi di salinità, secondo Richards (1954). 
 
5.1.5 Capacità di scambio cationico (CSC) 
La capacità di scambio cationico è una proprietà di notevole importanza e fornisce indicazioni sulle 
caratteristiche chimico-fisiche e strutturali delle fasi colloidali del substrato. Questo parametro 
dipende dal contenuto di argilla e delle sostanze umiche. Queste ultime hanno cariche elettriche 
negative che vengono neutralizzate dai cationi presenti nella fase liquida: l‟interazione elettrostatica 
stabilisce così uno “strato” di ioni adsorbiti sulle superfici degli scambiatori. I cationi possono, 
però, ritornare in soluzione mediante reazioni di scambio ionico: questo varia da ione a ione in 
funzione della carica elettrica e delle dimensioni e dalla natura delle superfici adsorbenti. 
In un substrato, lo scambiatore è rappresentato dall'insieme delle particelle solide che hanno 
dimensioni inferiori a 0,1 μm, in grado di comportarsi come colloidi idrofili elettronegativi; queste 
particelle rientrano nella classe granulometrica dell'argilla e sono rappresentate per lo più 
dall'humus (colloide organico) e dai minerali argillosi. La capacità di scambio cationico di uno 
scambiatore dipende essenzialmente dalla densità delle cariche elettriche negative di superficie. 
La CSC di un qualsiasi scambiatore diminuisce con il pH, poiché la densità di carica elettrica 
negativa si riduce sensibilmente andando verso un ambiente acido. Lo scambio ionico rappresenta 
uno dei principali meccanismi con cui un substrato trattiene e mette a disposizione delle piante e dei 
microrganismi elementi quali il calcio, il magnesio, il potassio e l'azoto ammoniacale; perciò la 
CSC è un indice della potenziale fertilità chimica della matrice ambientale. 
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Figura 21. Andamento della capacità di scambio cationico nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di 
campionamento (T0, T1, T2 e T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti 
(p < 0,05) nel tempo, lettere maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra 
campioni. 
Si può osservare una variazione statisticamente significativa nel tempo di tale parametro, nei 
campioni A e C. Il trend temporale di un aumento progressivo della CSC è un risultato positivo e 
può essere dovuto ad una modificazione della struttura e della qualità della sostanza organica: 
infatti, il cambiamento di quest‟ultima può aver determinato un aumento dei siti di scambio 
cationico. In questo caso studio, la CSC risulta correlata significativamente (p < 0,05) e 
positivamente con la componente più labile delle sostanze umiche, gli acidi fulvici (che aumentano 
nel tempo).  
Tra i campioni non si rilevano differenze significative, eccetto per il campione C al tempo 
iniziale (T0): tendenzialmente questo campione possiede valori maggiori di tale parametro, indice 
che la CSC è strettamente correlata con la sostanza organica (quantitativamente maggiore in tale 
area, caratterizzata dalla permanenza di compost non processato). 
I valori finali (al T3) di tutti e 3 i campioni sono relativamente alti: infatti valori compresi tra 15 e 
50 cmol/kg sono riscontrati in matrici argillose ben dotate di colloidi ad alta capacità di scambio, 
importante per rendere biodisponibile i nutrienti; il pH, alcalino in questo caso, ottimizza le 
proprietà di tale parametro (Giordano A, 1999). 
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5.1.6 Azoto Totale (TN) 
L‟azoto si può trovare, in una matrice ambientale, sia in forma organica che in forma inorganica. 
Lo stato prevalente è quello organico, è costituito da proteine, acidi nucleici, clorofilla e composti 
simili, che rappresentano più del 90% dell‟azoto totale; mentre la concentrazione della forma 
inorganica (prevalentemente ammoniaca e nitrati) è dipendente, in gran parte, dai processi di 
mineralizzazione (ammonificazione e nitrificazione, in particolare) e di immobilizzazione 
microbica, che avvengono all‟interno del ciclo biogeochimico che coinvolge tale elemento 
(Violante, 2000). 
 
L‟azoto è un macronutriente fondamentale e rappresenta l‟elemento più importante, insieme al 
carbonio, per la crescita delle piante in quanto è il costituente principale di proteine, acidi umici ed 
ammino - zuccheri (L.Taiz e E.Zeiger, 1991). Gli eccessi d‟azoto possono essere dannosi, come la 
sua carenza, e determinare un rallentamento dello sviluppo ed eccessivi consumi idrici. 
 
 
Figura 22. Andamento dell’azoto totale (TN) nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento 
(T0,T1,T2 e T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel 
tempo, lettere maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni.  
La concentrazione di azoto totale diminuisce significativamente nel tempo in tutti e 3 i 
campioni. Questo è valutabile già al T2 per il campione A, mentre per gli altri 2 campioni al 
tempo finale (T3). 
Da questa situazione si può dedurre che vi sia in atto un processo di mineralizzazione delle 
componenti organiche costituite da azoto. Questo processo tende a ridurre le forme organiche di 
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azoto presenti (per esempio dei residui vegetali, essudati radicali e sostanza organica in generale) in 
composti minerali (NH4
+
 e NO3
-
), forme facilmente assimilabili dalle piante, come confermato dal 
generale incremento dei nitrati (figura pag. 101). 
Per quanto riguarda la variabilità tra i campioni, si può osservare che il campione C, al T1 e 
T2, ha valori statisticamente superiori rispetto a quelli degli altri campioni agli stessi tempi. 
L‟azoto totale è correlato significativamente (p < 0,05) e positivamente con altri nutrienti, come il 
fosforo assimilabile e il carbonio (TOC e TEC), anche essi soggetti a riduzione per i processi di 
mineralizzazione della sostanza organica. Inoltre, la correlazione osservata tra questo parametro e 
gli idrocarburi indica che il processo di mineralizzazione è anche a carico della contaminazione 
organica, che comporta una diminuzione anche della tossicità (con cui, infatti, risulta correlata). 
I valori di azoto totale (TN) rilevati al tempo T0, attorno allo 0,18% in media, sono quelli tipici di 
suoli naturali e possono dipendere anche dal tipo di coltura utilizzata: le leguminose, come 
Spartium Junceum L., sono in grado di arricchire notevolmente il suolo di azoto (Malquori e 
Radaelli, 1989); nel corso della sperimentazione tali valori sono scesi fino ad assestarsi a una 
percentuale media del 0,12%, presente all‟interno del range per il riutilizzo come substrato agricolo 
(Violante, 2000). 
 
5.1.7 Ammoniaca (N-NH4) 
L‟azoto ammoniacale si forma a partire dall‟azoto organico, attraverso il processo di 
ammonizzazione. L‟ammonizzazione dell‟azoto organico può considerarsi il risultato della 
digestione enzimatica di proteine e composti simili, che vengono demoliti idroliticamente fino ad 
amminoacidi, ultimi composti della degradazione contenenti azoto organico. Gli amminoacidi a 
loro volta sono facilmente idrolizzati ad ammoniaca (poi trasformata in ioni ammonio) in una 
reazione in cui viene prodotta energia, usata dai microrganismi per il proprio metabolismo. Come 
processo biologico non specifico, diffuso tra i più vari microrganismi (batteri, funghi e 
attinomiceti), l‟ammonizzazione può svolgersi in diverse condizioni ecologiche. Mentre nelle 
matrici acide spetta ai funghi il compito di degradare ad azoto ammoniacale proteine e composti 
organici azotati, in quelle neutre o basiche (come in questo caso) tale compito spetta ai batteri, la 
cui attività è favorita in substrati areati e ricchi di basi ed è più rapida di quella dei funghi (Malquori 
e Radaelli, 1989). 
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L‟azoto ammoniacale può avere diversi destini (Benedetti e Gianfreda, 2004):  
 essere trattenuto dai siti di scambio delle particelle del suolo (ed essere successivamente 
assorbito dalle radici per contatto diretto). 
 venire trasformato dai processi di nitrificazione in azoto nitrico (facilmente assorbito dalle 
radici)  
 essere assorbito direttamente dai microrganismi  
 essere trasformato, nei terreni alcalini, in ammoniaca gassosa, con perdita finale di azoto da 
parte del substrato. 
Insieme agli ioni nitrici, presenti nella soluzione del suolo, l‟azoto ammoniacale, nella forma degli 
ioni ammonio (ancorati come ioni di scambio sugli scambiatori cationici) costituisce una forma 
dell‟azoto direttamente assimilabile da eventuali piante, per cui la misura della sua concentrazione è 
tradizionalmente considerata un parametro di fertilità del substrato (Malquori e Radaelli, 1989). 
 
 
Figura 23. Andamento dell’ammoniaca nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento (T0,T1,T2 e 
T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere 
maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
La tendenza temporale mostra una significativa riduzione della concentrazione degli ioni 
ammonio nell’arco temporale T0-T3, statisticamente significativa già dopo un mese di 
trattamento (al T1) in tutti e 3 i campioni. Dal T1 al T3 si assiste a una stabilizzazione del 
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parametro, con oscillazione non significative in tutti i punti di campionamento. La riduzione 
generale risulta più marcata nei campioni A e C. 
I valori dei campioni ai distinti tempi sono tra loro comparabili, eccetto per il campione B al 
T0, statisticamente minore rispetto agli altri 2. Questo implica che la concentrazione iniziale 
degli ioni ammonio era minore in tale area. 
I valori di azoto ammoniacale rilevati nel corso della sperimentazione sono sempre molto bassi ed 
inferiori a 1 mg/kg. Un livello limitato di ioni ammonio è probabilmente spiegabile, almeno in 
parte, con la reazione basica della matrice. Il pH alcalino favorisce, negli strati superficiali, la 
trasformazione degli ioni ammonio in ammoniaca gassosa, che viene persa nell‟aria, specialmente 
in climi non troppo freddi (Malquori e Radaelli, 1989; Benedetti e Gianfreda, 2004). Tale attività è 
stata probabilmente favorita anche dalla movimentazione meccanica del sedimento trattato. 
Oltre il processo di volatilizzazione è possibile una trasformazione dell‟azoto ammoniacale in azoto 
nitrico, che effettivamente avviene (e sarà discusso in seguito) e che determina una diminuzione 
della concentrazione di ioni ammonio: l'incremento dei nitrati, è un risultato estremamente positivo, 
in quanto implica un buono stato di ossigenazione, dovuto presumibilmente all‟efficacia del 
processo di landfarming,che ha permesso l‟istaurarsi di attività ossidative, in generale, e nitrificanti, 
in particolare.  
 
5.1.8 Nitrati (N-NO3) 
I nitrati presenti nel substrato si formano, a partire dall‟azoto ammoniacale, proveniente dalla 
mineralizzazione dell‟N organico (e presente sotto forma di ione ammonio), attraverso il processo 
di nitrificazione. Questo processo comporta l‟ossidazione biologica dell‟azoto ammoniacale ad 
opera degli enzimi prodotti da batteri aerobi presenti (Nitrosomonas e Nitrobacter in particolare); 
ossidazione che porta alla formazione di nitrito (NO2
-
) e alla loro successiva e rapida trasformazione 
nella forma più stabile, ossia nitrato (NO3
-
). 
Tutto il processo deve avvenire in condizione aerobiche ed è favorito da temperature comprese tra 
25 e 30 °C, da pH basici e da un opportuno grado di umidità della matrice ambientale, che non deve 
essere arida, né satura di acqua (Malquori e Radaelli, 1989; Ste-Marie e Paré, 1999; Hayatsu e 
Kosuge, 2012).  
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Figura 24. Andamento dei nitrati nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento (T0,T1,T2 e T3). 
Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere 
maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
L’andamento della concentrazione degli ioni nitrici è caratterizzato da un generale aumento 
dal tempo T0 al tempo T3, significativo per i campioni A e B. Tale trend è già evidente dopo un 
mese di sperimentazione (al T1), in maniera significativa nel campione B, e dopo due mesi (al T2) 
per il campioni A. Il campione A ha un trend di incremento progressivo in tutti i tempi, mentre nel 
B dopo un significativo aumento al T1, vi è una stabilizzazione tra il T1 e T2, e un successivo 
significativo aumento al T3.  
Nel campione C, valori generalmente più alti di nitrati sono stati osservati per tutti i tempi di 
campionamento, tranne per il tempo finale (T3).  
ll trend dei nitrati dimostra l‟efficacia del processo di landfarming nell‟agevolare l‟areazione della 
matrice: attraverso il rivoltamento periodico è stata promossa la circolazione di aria, acqua e 
nutrienti, oltre che il drenaggio e l‟attività microbica.   
Tali condizioni fisico-chimiche (stato di aerobiosi, in particolare), infatti, favoriscono i processi 
degradativi di composti organici, compresi quelli contenenti azoto, facilitando i processi di 
nitrificazione e sfavorendo quelli di denitrificazione, che portano alla trasformazione dei nitrati a 
forme di azoto gassoso (N2 e NO2) da parte di batteri anaerobi (del genere Pseudomonas e 
Thiobacillus), con conseguente perdita di azoto da parte della matrice (Malquori e Radaelli; 1989). 
Non si riscontrano, inoltre, come era prevedibile, fenomeni di fissazione di azoto atmosferico da 
parte di microrganismi azotofissatori liberi (come specie del genere Azotobacter e Clostridium), che 
operano in anaerobiosi e che determinano l‟aumento di azoto in forma organica.  
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Questa tendenza è resa possibile anche da un pH alcalino e da un grado di umidità idoneo. Infatti, 
per evitare il verificarsi di condizioni anaerobiche, che potessero inficiare l‟attività ossidativa e 
biodegradativa dei microrganismi, il sedimento trattato è stato opportunamente coperto durante i 
giorni di pioggia intensa, in modo tale da evitare il possibile ristagno idrico, che sfavorisce tali 
processi. 
Da tutto ciò, si può concludere che, per quanto riguarda il ciclo biogeochimico dell’azoto, il 
processo di landfarming e, in particolare l’aereazione effettuata, ha stimolato il processo di 
mineralizzazione e, in special modo, la formazione dell’azoto nella forma nitrica.  
 
5.1.9 Fosforo totale (TP) 
Il fosforo, insieme ad azoto e potassio, rappresenta uno degli elementi principali della fertilità del 
suolo: è, infatti, uno dei macronutrienti indispensabili alla vita delle piante e degli organismi 
viventi. È presente in molecole di grande importanza biologica come fosfolipidi, acidi nucleici, 
enzimi e composti capaci di conservare e trasportare energia nel metabolismo cellulare, ad esempio 
ATP, GTP e NADPH (Sequi, 1989). La sua richiesta risulta essere direttamente proporzionale alle 
attività metaboliche della biocenosi e il suo turnover è molto variabile, nelle diverse stagioni e nei 
distinti ambienti. 
Il fosforo in un substrato è quasi esclusivamente sottoforma di ortofosfato, in forma inorganica o 
organica. Nella forma inorganica si può presentare o in soluzione come anioni (H2PO4
-
 e HPO4
2-
) o 
adsorbiti dai colloidi: i primi sono in concentrazione molto minore rispetto ai secondi e tendono a 
diminuire attraverso l‟immobilizzazione su idrossidi di Fe, Al e Mn o attraverso precipitazione, 
mediata da cationi liberi in soluzione (questo avviene prevalentemente in suoli acidi). In substrati 
alcalini, invece, si può determinare la formazione di composti inorganici contenenti Ca (come le 
apatiti) non prontamente disponibili per le piante. Nella forma organica, invece, si trova in quantità 
variabili dal 2 all‟ 80% del totale e deriva da eventuali residui vegetali o degli organismi edafici 
(Violante, 2000). 
Il suo naturale rifornimento è basso, come anche la sua disponibilità; ma anche le sue perdite sono 
esigue e avvengono per volatilizzazione o lasciviazione. Rimane, dunque, generalmente in 
concentrazioni stabili in un substrato.  
Il fosforo rappresenta uno dei principali fattori limitanti di crescita delle piante e riveste importanti 
funzioni energetiche, oltre ad essere una componente essenziale per molte molecole, e a partecipare 
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alla creazione delle membrane biologiche. Le piante, generalmente, lo assumono una volta 
organicato da batteri e funghi, ma lo possono ottenere anche in forma inorganica, attraverso 
l‟ausilio di micorrize, ife fungine in simbiosi con le radici delle piante, che riescono a trasformare 
fosfati o altri composti insolubili in forme maggiormente assimilabili. 
 
 
Figura 25. Andamento del fosforo totale nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento (T0,T1,T2 
e T3). NS: differenza non significativa, sia nel tempo che tra campioni. 
Il contenuto di fosforo totale non subisce variazioni statisticamente significative nel tempo e i 
valori dei 3 campioni ai vari tempi sono tra loro comparabili, anche se si può notare una leggera 
tendenza alla diminuzione nell‟arco temporale. Questo trend implica, quindi, una stabilità durante il 
processo di landfarming, durante il quale si assiste ad un generale bilancio tra i processi 
microbiologici di mineralizzazione dei composti fosforici (derivanti prevalentemente dai residui 
vegetali delle piante rimosse) e di immobilizzazione microbica, come era prevedibile dato il 
mancato apporto iniziale di nutrienti di tale natura e le caratteristiche sopracitate di questo 
elemento. In questo caso si può valutare, dunque, un equilibrio dinamico, spostato leggermente 
verso il processo di mineralizzazione. 
Alla fine del processo di landfarming (T3) il contenuto totale di fosforo rilevato è, in media, tra 0,46 
e 0,52 g/kg, relativamente basso, ma compreso nel range usuale di un ipotetico substrato colturale , 
dove, solitamente, tale parametro varia da 0,2 g/kg a 5 g/kg (Violante, 2000). 
Il fosforo totale è positivamente e statisticamente correlato (p<0,05), oltre al fosforo in forma 
assimilabile, anche ad altri nutrienti, come i nitrati e il carbonio idrosolubile. Questo implica che 
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l‟andamento dei nutrienti in generale è molto simile e regolata dai medesimi processi (che tendono 
alla mineralizzazione). È correlato positivamente anche ad alcune attività enzimatiche, come la β-
glucosidasi, la fosfatasi e la proteasi. 
 
5.1.10 Fosforo assimilabile (P ass.) 
Il fosforo assimilabile rappresenta la frazione del fosforo totale, in forma inorganica, 
immediatamente disponibile per le piante e i microrganismi. Gli apporti naturali di fosforo 
disponibile si identificano nei processi di dissoluzione dei fosfati insolubili e nella mineralizzazione 
del fosforo organico (Sequi, 1989). La sua disponibilità si misura con il grado di solubilità dei 
composti fosfatici presenti nella matrice ambientale.  
La scarsa mobilità del fosforo è dovuta principalmente all‟elevata reattività degli ioni fosfato nei 
confronti dei numerosi costituenti del substrato e il suo conseguente adsorbimento su di essi. La 
concentrazione di ione fosfato in soluzione è, di solito, tra 0,1 e 1 mM, decisamente più bassa dei 
fabbisogni ottimali per la pianta, nella maggior parte delle colture agrarie. I fattori che limitano la 
disponibilità del fosforo sono l' eccessivo contenuto di argilla, che trattiene fortemente l'elemento, il 
pH alcalino e il calcare elevato, che determina la formazione di composti insolubili (fosfato bi e 
tricalcico). 
Esiste una relazione molto stretta tra pH e disponibilità del fosforo (Sequi, 1989; Malquori e 
Radaelli, 1989): l‟aumento del pH, infatti, determina la diminuzione dell‟adsorbimento dei fosfati 
sui colloidi del substrato. La zona di pH nella quale si riscontra la maggiore quantità di fosfati 
disponibili risulta compresa fra valori di 5,5 e 7,2; un range teorico che può variare a seconda della 
temperatura e della composizione minerale ed inorganica del substrato (Malquori e Radaelli, 1989). 
Anche la sostanza organica ha un ruolo importante in questo: infatti, ha scarsa capacità di legare 
fosforo e le sostanze umiche possono aderire alle superficie di argilla, mascherando i siti per la 
fissazione del P o alle superfici di idrossidi di metalli, impedendo la reazione con ioni fosfato in 
soluzione. Influisce, dunque, sulla disponibilità del fosforo, riducendo la fissazione degli ioni 
fosforici in forme insolubili e non disponibili e contribuendo ad aumentare la frazione disponibile 
del fosforo (Malquori e Radaelli, 1989). Anche l‟attività microbica regola la disponibilità del 
fosforo, attraverso reazioni di mineralizzazione e immobilizzazione e attraverso la produzione di 
agenti chelanti, che solubilizzano il P fissato. 
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Figura 26. Andamento del fosforo assimilabile nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento ( T0, 
T1, T2 e T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, 
lettere maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
Il trend temporale dal T0 al T3 mostra una diminuzione, statisticamente significativa, in tutti 
e tre i campioni analizzati. Se si valuta, poi, la differenza tra i campioni ai vari tempi, si 
osserva che il campione C ha generalmente un contenuto di fosforo assimilabile maggiore 
rispetto ai campioni A e B.  
Dunque, come osservato per altri parametri chimici (nitrati e CSC), il campione C risulta essere 
differente rispetto agli altri 2, molto probabilmente perché è stato campionato vicino alla zona di 
controllo del progetto di phytoremediation precedente. In tale zona vi è stata solo l‟applicazione del 
compost, senza l‟utilizzo delle piante; pertanto il substrato non ha subito lavorazioni tipiche della 
gestione dei suoli (il compost applicato non ha subito variazione significative di degradazione).Il 
campione C può, dunque, presentare una certa influenza da parte di questa sostanza organica 
aggiunta, che ha determinato una più alta concentrazione iniziale e anche per tutta la 
sperimentazione, di alcuni parametri chimici e biochimici.  
Al tempo T0 la concentrazione di fosforo assimilabile rilevata va da un minimo di 0, 012 a un 
massimo di 0,018 g/kg ed indica una bassa disponibilità di fosforo già all‟inizio della 
sperimentazione. L‟abbassamento fino al T3 rende la sua concentrazione ancora più bassa (0,008 g/ 
kg in media). 
Tale trend, in questo caso studio, non può essere correlato con il pH, solitamente fattore 
determinante, in quanto la reazione non varia significativamente nel tempo durante il trattamento. 
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Anche se un pH alcalino, come in questo caso, non favorisce la disponibilità dal fosforo, a seguito 
della formazione di complessi insolubili con composti a base di calcio (Sequi, 1989). 
L‟analisi del fosforo ha messo in luce che i microrganismi stanno consumando il fosforo 
inorganico, prontamente assimilabile, più velocemente di quanto questo venga reso disponibile a 
seguito del processo di mineralizzazione della sostanza organica.  
I valori mostrati al tempo finale T3 non risultano pienamente soddisfacenti per un substrato adibito 
alla coltivazione di piante: prima di attuare questo passaggio si dovrebbe apportare sostanze 
nutritive, ricche in fosforo: la fertilizzazione, però, è problematica a seguito degli impatti ambientali 
negativi (come l‟eutrofizzazione delle acque e la limitata disponibilità di fosforo minerale), oltre la 
bassa resa : in media, solo il 5% del fosforo aggiunto viene assimilato dalle piante (Mader et al., 
2011). Si potrebbe pensare ad un processo di bioaugmentation, con batteri specifici in grado di 
trasformare il fosforo inorganico in una forma solubile e prontamente disponibile (come 
Pseudomonas fluorescens e varie specie del genere Bacillus, come B. amyloliquefaciens e B. 
megaterium). 
 
5.1.11 Carbonio organico totale (TOC) 
Il carbonio organico totale è in stretta relazione con il contenuto di sostanza organica della matrice 
ambientale, pari, per convenzione, a 1,724 volte il contenuto di C organico. 
La sostanza organica è costituita principalmente da cellule di microrganismi, residui animali e 
vegetali a diverso stadio di trasformazione e sostanze umiche di diversa età e composizione 
(Violante, 2000). Inoltre influenza, in misura determinante, molte proprietà chimiche e fisiche del 
substrato: mediante le sue componenti umiche, contribuisce, in maniera sostanziale, ad aumentare la 
capacità di scambio cationico e la capacità tamponante del suolo e di ritenzione idrica; inoltre 
influenza positivamente la stabilità della struttura, la permeabilità e l‟aerazione.  
Costituisce non solo la principale riserva di elementi minerali nutritivi per le piante, come azoto, 
fosforo, potassio, zolfo ma, grazie alle sue capacità chelanti, contribuisce anche a mantenere in 
forma assimilabile alcuni metalli come il ferro e, per via indiretta, anioni che sarebbero fissati al 
suolo, come i fosfati (Violante, 2000). 
La sostanza organica può inoltre interagire con le sostanze xenobiotiche, grazie alla presenza di 
gruppi non polari nella struttura chimica, diminuendo notevolmente il potenziale impatto 
ambientale di alcune di queste, mediante immobilizzazione (Senesi e Chen, 1998). La riduzione 
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della concentrazione di una molecola xenobiotica, attraverso il suo adsorbimento più o meno 
reversibile sulla sostanza organica di origine naturale, contribuisce, infatti, non solo ad annullare o 
ad ammortizzare gli effetti acuti della contaminazione, ma anche ad impedire o a ridurre la 
possibilità di migrazione dell‟inquinante negli acquiferi sottostanti (Violante, 2000). 
Per tutti questi motivi la determinazione del TOC costituisce una delle analisi di laboratorio di 
maggior interesse dal punto di vista agronomico.  
 
 
Figura 27. Andamento del carbonio organico totale nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento 
( T0, T1, T2 e T3). NS: differenza non significativa, sia nel tempo che tra campioni. 
Anche se non significativa, si osserva una generale diminuzione del carbonio organico in tutti i 
campioni che, insieme alla diminuzione già osservata per N e P, è indicativa dell'istaurarsi di 
un leggero processo di mineralizzazione della sostanza organica. Inoltre, valori generalmente 
più alti, anche se non statisticamente significativi, si osservano nel campione C. Questo come 
già introdotto precedentemente è dovuto alla posizione del campione, che è stato maggiormente 
influenzato dalla presenza di compost. 
La concentrazione di carbonio organico osservata nel sedimento al tempo T3 è in media 1,97 % 
(corrispondente a 19,7 g/kg), indice di una buona dotazione di carbonio organico per una matrice 
ambientale e comunque presente nel range ottimale (> 12 g/kg). per un ipotetico substrato 
agronomico (Violante, 2000). Nel D.lgs 75/2010 per i substrati di coltivazione, la % minima sul 
secco di carbonio è 4%, per i substrati di coltivazione misto. I valori finali della % di carbonio nel 
sedimento trattato sono inferiori a tale limite minimo.  
NS
0
0,5
1
1,5
2
2,5
3
A B C
%
Carbonio organico totale
T0
T1
T2
T3
  
106 
5.1.12 Carbonio idrosolubile (WSC) 
Il carbonio idrosolubile  rappresenta quella parte di carbonio prontamente disponibile per gli 
organismi viventi (Garcia et al., 1992). La frazione idrosolubile del carbonio è il prodotto della 
degradazione di substrati organici meno stabili ed è costituita da composti labili (fondamentalmente 
carboidrati solubili in acqua) e da una esigua porzione di composti più stabili, soprattutto fenoli ed 
acidi fulvici (Kuiters e Mulder, 1993).  
Il valore di questo parametro è importante dal punto di vista ecologico in quanto può essere definito 
come la parte del carbonio totale che entra immediatamente a disposizione dei microrganismi nella 
catena alimentare del microambiente; una buona disponibilità di questa forma di carbonio, 
garantisce, quindi, le condizioni ideali per la loro attività e il loro sviluppo. 
 
 
Figura 28. Andamento del carbonio idrosolubile nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento ( 
T0, T1, T2 e T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel 
tempo, lettere maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
Il trend temporale del carbonio idrosolubile testimonia un aumento nel tempo in tutti e 3 i 
campioni, anche se significativo solo per il campione B . 
I campioni non differiscono significativamente tra loro, in nessun tempo.  
Questi risultati testimoniano l‟avvenuta degradazione, da parte della componente biotica, durante il 
trattamento, di sostanze organiche carboniose, che si sono trasformate in componenti prontamente 
assimilabili dai microrganismi, i quali hanno potuto aumentare le loro attività (come si evince dai 
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risultati biochimici, mostrati in seguito).Infatti, tale parametro, è significativamente (p < 0,05) e 
positivamente correlato con tutte le attività enzimatiche analizzate, oltre che con le sostanze umiche 
e i nitrati.  
Alla fine della sperimentazione, i valori raggiunti risultano ancora inferiori a quelli consigliati per 
un substrato di coltura (Ceccanti et al.,2008), anche se potranno essere facilmente incrementati 
attraverso l'aggiunta di ammendanti e messa a dimora delle piante, che producono essudati radicali 
e stimolano l‟attività microbica. 
 
5.1.13 Sostanze umiche  
La sostanza umica, cui viene dato il nome di “humus”, è quella componente  costituita da materiale 
organico di neo-formazione, pedologicamente omogeneo, ma chimicamente molto vario. 
Appartiene ad una categoria di prodotti organici fra i più complessi: può essere considerato come 
una miscela di molecole organiche di vario peso molecolare (da 1000 a 300.000 dalton), 
caratterizzate da nuclei aromatici e da catene alifatiche, e provviste di numerosi gruppi funzionali, 
come COOH, OH e CO. La presenza di funzioni acide fa considerare le sostanze umiche come dei 
macroioni che possono presentarsi anche salificati da basi e, di solito, si trovano incorporate nella 
componente minerale (da cui vengono separate durante il processo di estrazione). 
Le sostanze umiche costituiscono non soltanto la frazione più stabile della sostanza organica del 
suolo, ma anche una delle sue componenti più importanti per quanto riguarda gli effetti diretti e 
indiretti sulla disponibilità dei nutrienti e sulla organizzazione della struttura fisica (Tate, 1992). I 
processi di mineralizzazione a carico della sostanza organica umificata sono molto lenti, con ritmi 
di mineralizzazione di circa 1,5%-2% all‟anno nei climi temperati (Sequi, 1989; Malquori e 
Radaelli, 1989). 
Hanno anche un ruolo fondamentale nell‟espressione della fertilità biochimica e nella 
conservazione della qualità del suolo (Del Bene et al., 1994): l‟humus è di fondamentale importanza 
poiché crea un microambiente idoneo alla proliferazione dei microrganismi e contribuisce a 
sostenere il sistema, filtrando e neutralizzando le sostanze tossiche, anche attraverso la loro 
immobilizzazione (Ceccanti et al., 1997; Masciandaro et al., 1998). Inoltre, stabilizzano gli enzimi 
liberi nel terreno formando complessi umo-enzimatici che proteggono tali enzimi dall‟attacco 
proteolitico e li rendono più resistenti agli stress chimico-fisici (Nannipieri et al.,1996). 
Talvolta, contribuiscono anche a diminuire la concentrazione di metalli presenti in fase liquida, 
tamponando gli effetti della contaminazione (Stevenson, 1994).   
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Il carbonio estraibile totale (TEC) rappresenta l‟insieme della sostanza non umica e umica 
presente. Quest‟ultima si compone di due frazioni principali, separabili per precipitazione in seguito 
all‟acidificazione dell‟estratto (Ceccanti et al., 1997):  
 gli acidi umici (AU): nucleo stabile, a forte carattere aromatico, a più elevato peso 
molecolare (è la componente che precipita) e refrattario a denaturazioni fisico-chimiche. 
 gli acidi fulvici (AF) : parte più labile, a più basso peso molecolare (resta in soluzione), 
costituisce un fronte reattivo in grado di controllare l‟accumulo e lo scambio di nutrienti ed è 
sensibile a sollecitazioni esterne. 
 
 
Figura 29.Andamento del carbonio estraibile totale nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento 
( T0, T1, T2 e T3). NS: differenza non significativa, sia nel tempo che tra campioni. 
Per quanto riguarda il carbonio estraibile totale, non si assiste ad una variazione significativa 
ma si ha una tendenza alla sua diminuzione nell’arco temporale. Dunque, si osserva un 
principio di processo di mineralizzazione. 
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Figura 30. Andamento degli acidi umici nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento ( T0, T1, 
T2 e T3). ). NS: differenza non significativa, sia nel tempo che tra campioni. 
Per gli acidi umici, la tendenza temporale è quella di una variazione non significativa, sia nel 
tempo che tra i campioni. 
 
Figura 31. Andamento degli acidi fulvici nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento ( T0, T1, 
T2 e T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, 
lettere maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
Per gli acidi fulvici, si ha un aumento significativo per i campione B e C, nel tempo. I 
campioni non differiscono significativamente tra loro, se non per il tempo iniziale (T0) dei 
campioni B e C. 
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Dall‟andamento delle sostanze umiche , si osserva una neo-formazione delle componenti più labili, 
ossia gli acidi fulvici, precursori di quelle più stabili, gli acidi umici, che rimangono, al momento, 
ancora costanti in quantità. Va anche detto, però, a prescindere della significatività della variazione 
riscontrata,che il contenuto degli acidi umici è molto superiore a quello riscontrato per gli acidi 
fulvici; circa il doppio. Questo risultato è importante dato che le sostanze umiche rivestono un ruolo 
rilevante nella strutturazione della matrice, nella ritenzione idrica, nella disponibilità dei nutrienti e 
nell‟immobilizzazione delle sostanze tossiche. 
Valutando, poi, il grado di umificazione DH= (HA + FA)/ TEC, inizialmente (al T0) il carbonio 
organico estratto è all’ 80% umificato. Già al T1, dopo un mese di trattamento, questo valore 
arriva al 100%, per poi subire lievi fluttuazioni. Il processo di umificazione iniziale può essere 
imputato a microrganismi, stimolati dal processo di landfarming, capaci di favorire il ciclo del C in 
tal verso e di aumentare l‟attività ß-glucosidasica, come si analizzerà in seguito.  
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5.2 Parametri biologici 
I parametri biologici possono essere distinti in:  
• generali: legati alla quantità / attività dei microrganismi (biodiversità microbica, respirazione 
microbica, attività enzimatica della deidrogenasi e della butirrato esterasi). 
• specifici: indipendenti dall‟andamento della popolazione microbica perché capaci di svolgere 
la loro azione in soluzione sui colloidi della matrice; questi parametri includono le attività di enzimi 
idrolitici (β-glucosidasi, fosfatasi e arilsulfatasi, per esempio), che sono coinvolti nei cicli dei 
nutrienti. 
Tra tutti i parametri che sono stati analizzati, le attività enzimatiche sono le più sensibili ai 
cambiamenti che avvengono nella matrice, per cui sono in grado di fornire rapidamente 
informazioni accurate sui cambiamenti della sua qualità. 
Gli enzimi sono i catalizzatori biologici di numerose reazioni metaboliche e sono parte integrante 
del ciclo dei nutrienti del substrato. La grande maggioranza degli enzimi di una matrice ambientale 
è costituita da idrolasi, ma tra essi sono anche presenti ossido-reduttasi, liasi e transferasi e possono 
esistere in forma di enzimi extracellulari (presenti in fase acquosa, legati a complessi umo-
enzimatici, per esempio) oppure essere enzimi intracellulari, associati a microrganismi viventi e 
all‟attività microbica totale.  
Pertanto, grazie alla loro stretta relazione con la componente microbica (Frankenberger et al., 
1983), alla loro relativa facilità di misura ed alla loro capacità di rispondere rapidamente ai 
cambiamenti indotti, possono essere utilizzati per monitorare gli effetti degli inquinanti organici ed 
inorganici sulla funzionalità microbiologica, nonché per valutare l‟efficacia dei processi di recupero 
biologico delle matrici inquinate (Nannipieri e Bollag, 1991).Per tutti questi motivi sono stati 
definiti “Bioindicatori della qualità e della funzionalità” (Ceccanti e Masciandaro, 2003).  
In particolare, in questo studio, sono stati analizzati gli enzimi della deidrogenasi, della ß-
glucosidasi, della fosfatasi e della proteasi. 
 
5.2.1 Deidrogenasi 
La determinazione dell‟attività deidrogenasica rappresenta una misura direttamente proporzionale 
alla quantità e all‟attività della biomassa microbica non fotosintetica di una matrice ambientale. 
Le deidrogenasi sono enzimi prevalentemente intracellulari, appartenenti al gruppo delle 
ossidoreduttasi; catalizzano l‟ossidazione di composti organici con la rimozione di due atomi di 
idrogeno che sono trasferiti alla molecola del NAD
+
 o NADP
+
 (Nannipieri et al., 1990).  
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R-H2 + NAD
+ 
→ NADH + R + H
+
  
Vengono considerate anche un indicatore delle attività microbiche nel loro complesso perchè questi 
enzimi sono necessari in tutte le cellule microbiche e sono legati ai processi di respirazione dei 
microrganismi (Bolton et al., 1985).  
Studi precedenti hanno dimostrato l‟esistenza di una correlazione positiva tra l‟attività della 
deidrogenasi e le diverse proprietà fisico-chimiche di un substrato quali il contenuto idrico e il pH 
(Nannipieri et al., 1990; Quilchano e Maranon, 2002), il potenziale redox e lo stato di 
ossigenzazione della matrice (Brzezinska et al., 1998) la sostanza organica (Marcote et al., 2001) e 
la presenza di argilla (Beyer et al, 1993).  
 
Figura 32. Andamento della deidrogenase nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento (T0, T1, 
T2 e T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, 
lettere maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
Il trend dell’attività deidrogenasica rivela un aumento nell’arco temporale T0-T3 in tutti e 3 i 
campioni, significativo già al T1 per il campione A e B. Il campione B manifesta un aumento 
molto elevato tra il T1 e il T2, mentre un incremento graduale nel tempo si osserva in A e in C, con 
valori molto più alti in quest'ultimo.  
La variabilità tra i campioni è significativa in tutti i tempi: questa elevata disomogeneità nella 
distribuzione dell‟attività enzimatica all‟interno del substrato potrebbe essere indice di una 
disposizione non uniforme delle comunità microbiche; dipendente anche dalla distribuzione dei 
composti tossici (Bento et al., 2005; Xu e Lu, 2010). I valori più alti misurati nel campione C, 
aA
aB
aC
bA
bB
abC
abA
cB
abB
cA
cB bB
0
0,5
1
1,5
2
2,5
3
A B C
m
g 
IN
TF
/g
h
Deidrogenasi
T0
T1
T2
T3
  
113 
all'inizio del trattamento, confermano ulteriormente l'influenza della sostanza organica in questo 
campione. 
 
L‟andamento è comunque positivo, in quanto vi è la tendenza significativa all‟aumento dell‟attività 
microbiologica nel tempo: questa stimolazione può essere dovuta al processo di aereazione 
determinato dalla tecnica del landfarming, che ha permesso l‟instaurarsi di un microambiente 
estremamente favorevole al metabolismo microbico. 
 
La deidrogenasi solitamente è direttamente proporzionale anche alla disponibilità dei nutrienti, oltre 
che della sostanza organica e dell‟argilla (Beyer et al.;1993). In questo specifico studio, il dato 
sull‟attività enzimatica è significativamente (p < 0,05) e positivamente correlato con l‟andamento 
dei nitrati e del carbonio idrosolubile: si può presupporre che l‟aumento dei questi nutrienti, 
prontamente assimilabili dai microrganismi, abbia determinato un miglioramento nell‟attività 
metabolica.  
Il parametro della deidrogenasi è correlato anche a tutte le altre attività enzimatiche analizzate; vi è, 
invece, una correlazione negativa con l‟andamento di tutti i metalli assimilabili, i C>12 e l‟indice 
Biotox: la diminuzione di questi parametri può aver avuto, quindi, un effetto positivo sui 
microrganismi. 
 
L‟attività iniziale (al T0) di tale enzima è molto bassa, specialmente nei campioni A e B (il valore 
medio è di 0,78 mg INTF/kg*h). L‟incremento significativo fino al T3 determina un valore finale 
medio di 1, 87 mg INTF/kg*h, che è compreso all‟interno del range (1-4 mg/kg*h) consigliato per 
suoli agronomici (Violante, 2000). 
In conclusione, l'aumento della deidrogenasi suggerisce che il miglioramento delle proprietà fisico-
chimiche del substrato (come l‟aumento della porosità, dell'ossigenazione, di alcuni nutrienti e la 
diminuzione della contaminazione organica) abbia determinato una stimolazione microbica 
nell'intera superficie sottoposta a processo di landfarming. 
 
5.2.2 β-glucosidasi 
La β-glucosidasi, è un enzima idrolitico coinvolto nel ciclo del carbonio, in quanto partecipa alla 
degradazione microbica della cellulosa a glucosio. In particolare, questo enzima idrolizza i gruppi 
terminali non riducenti del β-D-cellobiosio (dimero del glucosio derivante dalla degradazione della 
cellulosa), liberando β-D-glucosio (Alef e Nannipieri, 1995).  
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La degradazione e la mineralizzazione della cellulosa sono i principali processi del ciclo del 
carbonio in un substrato e, quindi, l‟attività β-glucosidasica può essere considerata un valido 
indicatore del processo di mineralizzazione della sostanza organica ed è strettamente legata alla 
presenza di composti del carbonio (Cook e Allan, 1992) e al contenuto di sostanza organica 
presente (Wittmann et al., 2000; Lagomarsino et al., 2011; Kähkonen et al., 2007; Hakulinen et al., 
2005; Lai et al., 2014; Garcìa-Gil et al., 2000).  
 
 
Figura 33. Illustrazione della reazione catalizzata dalla β-glucosidasi. 
 
 
Figura 34. Andamento della β-glucosidasi nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento ( T0, T1, 
T2 e T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, 
lettere maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
Il trend temporale rivela un aumento significativo di tale attività dal T0 al T3, per tutti e 3 i 
campioni (A, B e C). Questo indica che, durante il landfarming, è avvenuta una stimolazione della 
degradazione microbica a carico delle componenti cellulosiche (dovute principalmente ai residui 
vegetali presenti). Vi è una stabilizzazione di questo paramentro già al T1, dopo un mese di 
sperimentazione, nei campioni A e B. 
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Per quanto riguarda la variabilità tra i campioni, si ha che il campione C è statisticamente 
differente degli altri 2 in tutti i tempi: infatti, parte da un‟attività iniziale (al T0) più alta ed 
aumenta durante il trattamento. La maggior attività di questo enzima, in questo punto di 
campionamento, può essere dovuta (come accennato per i parametri precedenti), ad un maggior 
contenuto in sostanza organica, che ha portato ad una maggiore stimolazione dello stesso. 
Una relazione tra l‟attività della β-glucosidasi e i parametri legati al ciclo del carbonio è ben 
documentata in letteratura (Alef e Nannipieri, 1995): in questo caso, tale enzima è 
significativamente (p<0,05) e positivamente correlata con il carbonio idrosolubile. Inoltre si ha una 
correlazione significativa anche con i nitrati, che, aumentando nel tempo, possono aver favorito 
l‟attività microbica.  
La correlazione di questo enzima con la deidrogenasi, enzima esclusivamente intracellulare ed 
indice dell‟attività microbica, e con la fosfatasi sta ad indicare come nella sperimentazione le 
attività idrolitiche (β-glucosidasi e fosfatasi) siano legate soprattutto ai microrganismi. 
 
5.2.3 Fosfatasi 
Le fosfatasi rappresentano un ampio gruppo di enzimi legati al ciclo del fosforo in quanto 
catalizzano l‟idrolisi sia di esteri che di anidridi dell‟acido ortofosforico liberando fosfato 
inorganico (Benedetti e Gianfreda, 2004). La maggior parte di fosforo è sotto forma organica nel 
substrato; questo deriva infatti dalla decomposizione di nucleotidi, proteine, fosfolipidi o da 
complessi organici solubili o legati alle argille.  
La mineralizzazione dei composti organici contenenti P avviene nel mezzo nutriente o sulla 
superficie delle eventuali radici che assumono fosforo in forma inorganica, ad opera delle fosfatasi. 
Questi enzimi extracellulari rivestono quindi una particolare importanza, anche se possiedono una 
bassa specificità e sono quindi capaci di catalizzare reazioni a partire da diversi tipi di substrato 
(Alef e Nannipieri, 1995). 
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Figura 35. Andamento della fosfatasi nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento ( T0, T1, T2 e 
T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere 
maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
L’andamento di questo enzima testimonia un aumento nell’arco temporale T0-T3, 
statisticamente significativo per tutti i campioni, fatta eccezione per il C. 
Tale incremento è rilevabile e significativo, già al T1,dopo un mese di sperimentazione, per quanto 
riguarda il campione B e al T2, dopo due mesi, per quanto riguarda il campione A. L‟oscillazione 
dei valori tra il T2 e il T3 è minima in tutti e 3 i campioni: questo implica che vi è stata una 
stabilizzazione dell‟attività fosfatasica dopo 2 mesi di sperimentazione, a livelli comparabili tra i 3 
campioni.  
 
Anche in questo caso, si rileva una maggiore attività enzimatica iniziale nel punto C: sembra 
che gli enzimi extracellulari (come le fosfatasi) siano immobilizzati sulle particelle argillose o sulla 
sostanza organica maggiormente presente in questa zona, acquisendo una certa protezione nei 
confronti di agenti chimico-fisici e proteolitici, rimanendo così più attivi (Lähdesmäki e Piispanen, 
1992).  
Da questi dati risulta evidente che il processo di landfarming abbia promosso l‟attività di questo 
enzima specifico. 
 
Tra il fosforo assimilabile e l‟attività della fosfatasi è possibile rilevare una correlazione negativa, 
anche se non significativa. Solitamente all‟aumento della concentrazione di fosforo corrisponde un 
aumento dell‟attività di tale enzima; anche studi precedenti su sedimenti marini hanno dimostrato 
questa correlazione (Kobori e Taga, 1979; Xue et al., 1995). Contrariamente, in questo particolare 
caso studio e in accordo con quanto osservato da Garcìa-Gil et al. (2000), la correlazione negativa 
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fa ipotizzare una risposta a feedback da parte della comunità microbica: la riduzione del fosforo 
prontamente disponibile può aver determinato l‟aumento dell‟attività metabolica microbica, in 
grado a sua volta di aumentare la quantità di fosforo inorganico presente, mediante la 
decomposizione della forma organica. 
Inoltre, l'attività fosfatasica è correlata positivamente e significativamente (p < 0,05) con i nitrati e il 
carbonio nella forma idrosolubile: l‟aumento di questi nutrienti, prontamente disponibili per la 
comunità microbica, può aver portato anche ad un aumento di questo specifico enzima (oltre che 
della deidrogenasi, come si è discusso precedentemente). Si ha una correlazione positiva anche con 
tutte le altre attività enzimatiche analizzate. 
L‟attività fosfatasica e l‟ indice Biotox sono tra loro negativamente e significativamente (p < 0,05) 
correlati, segno che la diminuzione della tossicità ha prodotto un riscontro positivo sull‟ attività 
microbica di questo enzima. 
 
5.2.4 Proteasi 
Le proteasi sono un gruppo di enzimi idrolitici legati al ciclo dell‟azoto: sono infatti coinvolti nella 
prima reazione della sequenza metabolica responsabile della trasformazione dell‟azoto proteico in 
azoto ammoniacale (mineralizzazione). Un processo molto importante, dal punto di vista 
agronomico, perchè trasforma l‟azoto in una forma immediatamente disponibile per la pianta 
(Benedetti e Gianfreda, 2004).  
L‟attività proteolitica è presente in cellule microbiche, animali e vegetali. Si riconoscono due 
categorie di enzimi proteolitici: le proteasi, che catalizzano l`idrolisi di proteine e oligopeptidi in 
peptidi attraverso la rottura del legame peptidico; e le peptidasi che catalizzano l‟idrolisi di piccoli 
peptidi in amminoacidi (sempre attraverso la rottura del legame peptidico). Le proteasi, a loro volta, 
si dividono in esoproteasi, che agiscono solo sul legame peptidico che unisce un aminoacido 
terminale al successivo in una catena polipeptidica, e in endoproteasi, che scindono i legami tra 
aminoacidi non terminali, spezzando la catena polipeptidica in tanti frammenti di varia lunghezza 
(Benedetti e Gianfreda, 2004).  
Nei substrati la proteasi è un enzima principalmente extracellulare: in genere l‟idrolisi del legame 
peptidico di proteine ad alto peso molecolare avviene, infatti, all‟esterno della cellula microbica con 
produzione di piccoli peptidi e amminoacidi che vengono poi assorbiti dalle cellule microbiche e 
metabolizzati (Ceccanti e Garcia, 1994).  
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In particolare, la proteasi analizzata in questo caso è la L-leucina aminopeptidasi, che catalizza 
l‟idrolisi di residui di leucina all‟azoto terminale di peptidi o proteine, anche se possono scindere 
altri N-terminali. È un enzima metallopeptidasico: richiede cationi metallici bivalenti, come Mn
2+
, 
Mg 
2+
 e Zn
2+
 per la sua attività (Sträter N et al,1999). 
 
 
Figura 36. Andamento della proteasi nei 3 campioni (A, B e C) ai distinti tempi di campionamento ( T0, T1, T2 e 
T3). Lettere minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere 
maiuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
La tendenza temporale di questa attività definisce un aumento nel tempo (T0-T3), 
significativo per tutti i campioni. Tale trend è graduale e progressivo per il campione B, mentre 
una leggera diminuzione si osserva al T1 per i campioni A e C. Da questo andamento si può 
evincere, dunque, che durante il processo di landfarming vi è stata una stimolazione della 
produzione e secrezione, in ambiente extracellulare, dell‟enzima L-leucina amminopeptidase da 
parte dei microrganismi, avvenuta soprattutto nella zona di campionamento A, che presenta un 
valore finale molto più elevato rispetto a quello degli altri 2 campioni.  
L‟attività proteasica è negativamente correlata (p<0,05) con la concentrazione dei metalli 
assimilabili (tutti tranne Zn ), oltre che l‟indice di tossicità Biotox. Dunque, la diminuzione della 
contaminazione è probabilmente un fattore importante nell'incremento di questa attività enzimatica. 
E' ben noto, infatti, l'effetto inibitorio dei contaminanti inorganici sulle attività idrolitiche; i metalli 
pesanti, infatti, possono inibire l'attività enzimatica mascherando gruppi cataliticamente attivi, 
provocando la denaturazione sulla conformazione delle proteine, o competendo con gli ioni 
metallici coinvolti nella formazione di complessi enzima-substrato (Gianfreda et al. 2005; Iannelli 
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et al. 2012). Inoltre, questo parametro è risultato positivamente correlato anche con le attività 
enzimatiche di fosfatasi e deidrogenasi, indicando una stretta dipendenza delle attività idrolitiche 
con il metabolismo microbico. 
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5.2.5 Biodiversità microbica 
Il monitoraggio dell‟evoluzione dell‟ecologia batterica durante il trattamento del sedimento, è stato 
effettuato mediante 16S rDNA PCR-DGGE. 
 
L‟analisi è stata condotta sul DNA metagenomico estratto dal sedimento sottoposto al trattamento 
di landfarming (durante il quale si osserva degradazione di TPH) ai vari tempi di analisi (T0,T1, T2 
e T3). Il campione utilizzato è un campione composito, costituito dalle repliche A e B, in modo da 
rendere statisticamente significativo il risultato. La replica C non è stata inclusa, in quanto 
presentava valori di alcuni parametri influenzati dalla zona di campionamento (caratterizzata, in 
particolare, da elevata concentrazione di sostanza organica, che può influenzare fortemente e 
localmente la struttura della comunità microbica). 
I risultati ottenuti sono mostrati nella seguente figura. 
 
Figura 37. Analisi 16S rDNA PCR-DGGE su gel di poliacrilamide in gradiente denaturante 50-60% del 
campione composito (AB) ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). 
 
Nel grafico sottostante viene riportata l‟analisi cluster, relativa alla 16S rDNA PCR-DGGE, basata 
sulla matrice di similarità costruita considerando la posizione delle bande nelle differenti lane. 
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In particolare è stato creato un dendrogramma derivante dal confronto dei campioni di sedimento 
nel corso della sperimentazione, usando il metodo UPGMA (Unweighed Pair GroupMethod with 
Arithmetic means). Il dendrogramma riporta sull‟asse verticale la distanza a cui avviene la 
separazione tra i campioni e sull‟asse orizzontale i campioni stessi, ai diversi tempi. 
 
Figura 38. Dendrogramma generato dall’analisi cluster della 16S rDNA PCR-DGGE. 
 
Si può, dunque, valutare che le comunità microbiche presenti ai vari tempi di campionamento sono 
al di sotto di una medesima radice: il primo campione a divergere dagli altri è quello al tempo 
iniziale (T0), seguito da quello al tempo finale(T3) e, infine, si hanno i campioni ai tempi intermedi 
(T1 e T2). Dunque la comunità microbica iniziale è più lontana (quindi differente) da quella ai 
tempi intermedi (T1 e T2), tra loro comparabili, rispetto a quella finale (T3). 
 
L‟analisi della distribuzione e la stima della biodiversità delle specie batteriche del mesocosmo ai 
diversi tempi, analizzati in DGGE, è stata effettuata mediante il calcolo degli indici di ricchezza di 
diversità di Shannon-Weaver (H‟) e di uniformità di Evenness (E). 
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L‟ indice di Shannon (H) e di Evenness (E) sono stati calcolati per le lane di DGGE e i valori 
ottenuti sono presentati in tabella.  
 
  
Indice di Shannon (H’) 
 
 
 
Indice di Evenness (E) 
T0 3,56 
 
1,13 
T1 3,40 
 
0,88 
T2 3,26 
 
0,92 
T3 3,18 
 
0,94 
 
Tabella 16. Indice di Shannon (H’) e di Evenness (E) relativo ad ogni lane ai tempi di analisi T0,T1,T2 e T3. 
 
Dai dati dei due indici sopracitati si deduce che vi è una riduzione sia della biodiversità che 
dell’equidistribuzione, rispetto al T0. 
In particolare, l‟indice di Shannon scende dal T0 al T3, l‟indice di Eveness diminuisce fino al T1 e 
poi aumenta nuovamente, anche se di poco, assestandosi al T3 su un valore minore rispetto a quello 
riscontrato al T1. 
Questo implica una diminuzione sia del numero delle specie che di abbondanza specifica, 
verificatosi prevalentemente nel primo mese di trattamento (T1). Per quanto riguarda il secondo 
parametro il trend dal T1 al T3 cambia e si alza, anche se in maniera esigua. 
 
La diminuzione dell‟indice di Shannon è prevalentemente imputabile all‟effetto negativo della 
rimozione delle piante avvenuta prima del processo del landfarming, con conseguente 
impoverimento dei nutrienti e degli essudati radicali nel sedimento, che ha determinato una 
mancanza trofica per i microrganismi. Questo dato è messo in evidenza anche dalla diminuzione, 
seppur non sempre significativa, dei macronutrienti nel tempo, soprattutto del fosforo assimilabile.  
 
L‟indice di Eveness non diminuisce di tanto e può essere spiegata dalla possibile e probabile 
speciazione in atto di organismi idrocarburoclastici, in grado di degradare i composto organici come 
i TPH. Questo è valutabile sia dalla distribuzione in cluster del dendogramma mostrato sia dall‟ 
immagine della DGGE, dove si può notare una sorta di dominanza al T2, prevalentemente,e al T3. 
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Questo dato è in correlazione positiva con la diminuzione degli idrocarburi, che si è valutata durante 
il trattamento tramite landfarming, che ha portato anche ad un aumento della deidrogenasi e quindi 
dell‟attività microbica in generale, oltre che dell‟attività specifica di enzimi come la β-glucosidasi, 
la fosfatasi e la proteasi.  
Si è osservata anche un‟ immobilizzazione dei metalli e quindi una diminuzione della 
concentrazione di questi nella loro forma assimilabile: questo è un aspetto positivo per la comunità 
microbica presente. La diminuzione degli idrocarburi è sintomatica di una degradazione microbica 
specifica in atto e tale riduzione, assieme a quella dei metalli pesanti, ha determinato, poi, in ultima 
analisi, il decremento della tossicità (trend rilevato dal test Biotox).  
 
Avendo rimosso le piante ed eliminato in questo modo la produzione di essudati radicali, il carbonio 
disponibile risulta essere soprattutto quello derivante dalla degradazione di idrocarburi. Sembra che 
questo abbia stimolato l‟istaurarsi di una dominanza di batteri atti alla degradazione di tali sostanze.  
Sebbene gli indici non dimostrano un trend positivo nel tempo, il fatto di avere una sorta di 
dominanza di organismi di questo tipo è importante per lo scopo di biorimediazione da sostanze 
organiche. Inoltre l‟indice di Eveness mostra un incremento, seppur labile, al T2 e al T3.  
 
In ultima istanza, valutando il metabolismo enzimatico microbico in generale e la tendenza di tali 
indici biologici in particolare, sarebbe necessario aumentare la durata del landfarming nel tempo, 
per comprendere ciò che accadrebbe dopo il periodo di acclimatazione che i microrganismi stanno 
subendo (a seguito della rimozione delle piante) e dopo una degradazione e diminuzione più 
consistente degli idrocarburi presenti, comparando analisi molecolari con quelle biochimiche, come 
è stato effettuato in questo studio. 
Sarebbe auspicabile incrementare anche l‟apporto nutrizionale, in modo da favorire maggiormente 
l'attività della comunità microbica. 
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5.2.6. Biotox 
Il test utilizzato per saggiare la tossicità del sedimento trattato si basa sul calcolo dell‟inibizione alla 
bioluminescenza che mostra Vibrio fischeri, a seguito del contatto con una matrice ambientale: 
questa risulta tossica nel caso in cui tale inibizione sia superiore al 20 %.  
Questo batterio è di tipo gram negativo, riesce a sopravvivere su materiale organico in 
decomposizione (è, infatti, un organismo saprofita) e risulta molto utilizzato e idoneo per misurare 
la tossicità, in quanto ha proprietà bioluminescenti, dovute alla trascrizione dell‟operone LUX, 
(insieme di geni che codificano il sistema delle luciferine-luciferasi), che si riducono, quando vi è 
un contatto con sostanze chimiche tossiche. 
Esistono diversi metodi eco-tossicologici che utilizzano tale organismo; il metodo Biotox ha il 
vantaggio di essere rapido e sensibile alla contaminazione di tipo organica. Lo svantaggio principale 
è la presenza della torbidità dei campioni, che determina dispersione di luce e che può provocare 
una sovrastima di tossicità.  
Tale test è stato effettuato su un campione composito (ABC) del sedimento trattato al tempo iniziale 
(T0) e finale (T3). 
 
Figura 56. Percentuale di inibizione alla bioluminescenza, mostrato da Vibrio fischeri , a contatto con un 
campione composito (ABC) del sedimento al T0 e al T3. Lettere differenti corrispondono a valori statisticamente 
differenti (p < 0,05) nel tempo. 
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L’istogramma mostra una tendenza temporale alla diminuzione, statisticamente significativa, 
dell’ indice di tossicità: infatti, mentre all‟inizio della sperimentazione (T0) il valore medio 
d‟inibizione alla bioluminescenza era 18,6%, alla fine di questa (T3) scende a 13,6 %, in media.  
Questo parametro è risultato significativamente (p < 0,05) e positivamente correlato sia ai 
contaminanti organici (C > 12) che inorganici (metalli assimilabili). Dunque, l‟effetto combinato 
della diminuzione dei contaminanti di natura organica ed inorganica (come si analizzerà in seguito) 
ha portato ad una diminuzione del grado di tossicità del substrato, che può essere definito 
biologicamente non tossico al tempo finale (T3), seguendo i parametri concordati da tale metodo di 
analisi.  
Anche all‟inizio della sperimentazione (T0) la matrice non risultava tossica, ma molto vicino al 
limite di tossicità stabilito per questa metodologia (20%). Dunque, il processo di landfarming è 
stato funzionale anche per la diminuzione di questo parametro, rilevante ed imprescindibile per un 
ipotetico riutilizzo in orticoltura. 
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5.3 Contaminanti inorganici e organici 
5.3.1 Metalli pesanti 
I metalli presi in considerazione e di cui è stata seguita la variazione durante il processo di 
landfarming sono stati: l‟alluminio, l‟argento, il cadmio, il cromo, il ferro, il manganese,il 
mercurio,il nichel, il piombo, il rame, il vanadio e lo zinco.  
Se, per convenzione, si definiscono metalli pesanti, tutti quei metalli con un peso atomico superiore 
a quello del ferro (55), con densità molto elevata e che causano inquinamento e tossicità per gli 
organismi (definizione generica e considerata poco scientifica da un recente rapporto IUPAC), in 
letteratura scientifica tutti gli elementi chimici sopraelencati vengono considerati comunemente 
metalli pesanti. 
I grafici del cadmio e dell‟argento non sono stati riportati, in quanto la loro concentrazione è 
risultata sotto il limite di rilevabilità strumentalmente, già al T0. Questo è un risultato positivo 
soprattutto per l‟assenza del cadmio, elemento molto tossico per le piante. 
 
 
Figura 39. Livello di allumino totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza non 
significativa, sia nel tempo che tra campioni. 
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Figura 40. Livello di cromo totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza non 
significativa, sia nel tempo che tra campioni. 
  
 
Figura 41. Livello di rame totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza non 
significativa, sia nel tempo che tra campioni.  
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Figura 42. Livello di ferro totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza non 
significativa, sia nel tempo che tra campioni.  
 
 
Figura 43.Livello di mercurio totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza non 
significativa, sia nel tempo che tra campioni.  
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Figura 44. Livello di manganese totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza 
non significativa, sia nel tempo che tra campioni.  
 
 
Figura 45. Livello di nichel totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza non 
significativa, sia nel tempo che tra campioni.  
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Figura 46. Livello di piombo totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza non 
significativa, sia nel tempo che tra campioni.   
 
 
Figura 47. Livello di vanadio totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza non 
significativa, sia nel tempo che tra campioni.  
NS
0
10
20
30
40
50
60
A B C
m
g/
kg
Pb tot.
T0
T1
T2
T3
NS
0
5
10
15
20
25
30
35
40
45
A B C
m
g/
kg
V tot.
T0
T1
T2
T3
  
131 
 
Figura 48. Livello di zinco totale rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza non 
significativa, sia nel tempo che tra campioni.  
 
Dall’analisi degli istogrammi si osserva un cambiamento non significativo per tutti gli 
elementi analizzati e, quindi, un generale mantenimento nel tempo della concentrazione di 
questi metalli, nella loro forma totale, in tutti i campioni, come era prevedibile. Il processo di 
landfarming, infatti, non è efficace nell‟abbattimento dei contaminanti inorganici, come invece lo 
era stato il processo di phytoremediation precedentemente applicato. 
 
Le concentrazioni dei metalli rilevati al T3 sono riportati nella tabella sottostante e messi in 
comparazione sia con il limite soglia previsto dal D.Lgs. 217/2006, allegato 4 (per i substrati di 
coltivazione) sia con quelli presenti nel D.Lgs. 152/06, allegato. 5, tabella 1, per il possibile 
riutilizzo in campo civile (colonna A) o industriale (colonna B).  
 
Metallo Sedimento 
trattato con 
landfarming, al 
T3. 
D.lgs. 217/2006 
 
Per i substrati 
di coltivazione 
 
D.lgs 152/2006 
Uso A 
(Siti ad uso verde 
pubblico, privato o 
residenziale) 
 
D.lgs 152/2006 
Uso B 
(Siti ad uso commerciale 
e industriale) ………... 
 
Cd (mg/kg) 0 1,5 2 15 
Cr (mg/kg) 54,33 ± 1,22 - 150 800 
Cu (mg/kg) 34,31 ± 4,33 230 120 600 
Hg (mg/kg) 0,06 ± 0,0077 1,5 1 5 
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Ni (mg/kg) 34,55 ± 5,33 100 120 500 
Pb (mg/kg) 35,18 ± 3,69 100 100 1000 
V (mg/kg) 30,81 ± 3,67 - 90 250 
Zn (mg/kg) 248,37 ± 11,07  500 150 1500 
Tabella 17. Confronto tra i valori, in mg/kg, dei metalli pesanti presenti nel sedimento trattato, al tempo finale 
(T3), con i limiti legislativi imposti dal D.lgs. 217/2006, all. 4 (per i substrati di coltivazione) e dal D.lgs 152/2006, 
all. 5, tabella 1, colonna A e B. 
Nessun metallo analizzato ha una concentrazione superiore al rispettivo limite stabilito dal D.lgs. 
217/2006 e solo lo zinco supera il limite imposto dal D.Lgs. 152/2006, Tab. 1, colonna A (per il 
riutilizzo in siti ad uso verde pubblico, privato e residenziale). 
 
I metalli assimilabili rappresentano la porzione biodisponibile dei metalli totali e quindi più 
facilmente accessibili per gli organismi e per le piante. E' stata valutate la frazione assimilabile di 
tutti i metalli totali analizzati.  
Le forme biodisponibili dell‟argento, cadmio, cromo, mercurio, nichel e vanadio sono risultate al di 
sotto dei limiti di rilevabilità dell‟analisi, già al T0.  
 
 
Figura 49. Livello di alluminio assimilabile rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). Lettere 
minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere maiuscole 
differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni..  
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Figura 50. Livello di rame assimilabile rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). Lettere 
minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere maiuscole 
differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni.  
 
 
Figura 51. Livello di ferro assimilabile rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). Lettere 
minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere maiuscole 
differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni.  
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Figura 52. Livello di manganese assimilabile rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). Lettere 
minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere maiuscole 
differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni.  
 
 
Figura 53. Livello di piombo assimilabile rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). Lettere 
minuscole differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere maiuscole 
differenti corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
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Figura 54. Livello di zinco assimilabile rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). NS: differenza 
non significativa, sia nel tempo che tra campioni. 
In generale si assiste ad una diminuzione nel tempo della disponibilità degli elementi 
analizzati. Tale decremento è significativo al T3, per l‟alluminio, il rame e il piombo (nei campioni 
A e B), per il ferro e il manganese, in tutti i campioni.  
Per quanto riguarda la variabilità presente tra campioni, si ha, in generale, una differenza 
non significativa tra A, B e C.  
L‟unico elemento a non mostrare una variabilità, sia temporale che tra campioni, è lo zinco. 
 
La riduzione della disponibilità dei metalli può essere imputata al cambiamento conformazionale e 
della qualità della sostanza organica, avvenuto durante il processo di landfarming. Tale processo 
può, dunque, aver influenzato la mobilità dei contaminanti inorganici. Inoltre i metalli possono 
creare composti anche con i colloidi minerali (argille e fillosilicati) o essere percolati in strati 
inferiori del sedimento.  
 
Tale abbassamento è rilevante soprattutto per il ferro (si passa da una media iniziale di 69 mg/kg a 
una finale di 17 mg/kg). Questo può essere dovuto anche ad adsorbimento sulla componente 
colloidale della matrice o, più probabilmente, all‟utilizzo di tale elemento, nella sua forma 
disponibile, come cofattore enzimatico del metabolismo microbico (Tortora et al.,2008); in questo 
caso studio esiste una correlazione significativa (p<0,05) e negativa tra l‟andamento di tale 
elemento e le attività enzimatiche della deidrogenasi e della proteasi.  
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Inoltre, tutti i metalli assimilabili sono significativamente e positivamente correlati tra loro, oltre 
che con i contaminanti organici (C>12) e la tossicità, con valori anche molto alti di correlazione ( > 
0,90).  
 
 
5.3.2. Idrocarburi totali 
Durante la sperimentazione è stato valutato anche l'andamento di contaminanti organici quali: C > 
12, PCB (policlorobifenili) e IPA (idrocarburi policiclici aromatici). Per quanto riguarda i C < 12, 
non è stata effettuata un‟indagine quantitativa, dal momento che la loro concentrazione è risultata al 
di sotto del limite di rilevazione strumentale già al tempo T0. I C > 12 sono stati determinati su tutti 
e tre i punti di campionamento a tutti i tempi, mentre PCB e IPA solo su un campione composito 
iniziale (T0) e uno finale (T3), a causa dell'elevato costo di analisi e della maggior stabilità dei 
composti. 
I PCB mantengono un valore stabile nel tempo, circa di 0,04 mg/kg, valore al di sotto del limite 
legislativo del D.Lgs. 152/2006, all.5, tabella 1, colonna A (0.06 mg/kg); mentre la concentrazione 
degli IPA decresce leggermente dal T0 (53 mg/kg, in media) al T3 (49 mg/kg, in media), al di sotto 
del limite della tabella 1, colonna B, ma non della colonna A del D.lgs 152/2006. La mancata 
riduzione è imputabile alla natura di queste sostanze, recalcitranti. Inoltre l‟arco temporale del 
trattamento di landfarming è stato relativamente breve. 
Il grafico sottostante, invece, mostra l‟andamento dei C > 12, durante la sperimentazione.  
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Figura 55. Livello di C>12 rilevato nei 3 campioni ai diversi tempi (T0,T1,T2 e T3). Lettere minuscole differenti 
corrispondono a valori statisticamente differenti (p < 0,05) nel tempo, lettere maiuscole differenti corrispondono 
a valori statisticamente differenti (p < 0,05) tra campioni. 
Il trend temporale mostra una riduzione progressiva di tale parametro, che risulta 
statisticamente significativa in tutti i campioni al T3. 
La concentrazione degli idrocarburi è comparabile tra i 3 diversi punti di campionamento ai 
distinti tempi (dal T0 al T3).  
La riduzione del contenuto dei C > 12 nei tre mesi di trattamento è stata, in media, del 28%, una 
buona diminuzione ma non sufficiente a portare la concentrazione al di sotto del limite stabilito dal 
D.lgs. 152/2006, all. 5, tabella 1, colonna A (per uso civile). 
Il parametro dei C > 12 è correlato significativamente e positivamente con tutti i metalli 
assimilabili, e con  il Biotox. Questo suggerisce, come era prevedibile, che ad una diminuzione 
della contaminazione corrisponde una diminuzione dell'ecotossicità del substrato.  
Inoltre, hanno una correlazione positiva con i nutrienti, come azoto, fosforo assimilabile e carbonio 
estraibile totale. Si ha poi una correlazione significativa e negativa tra i C>12 e l‟attività 
deidrogenasica: questo implica che durante tale processo di bioremediation è stata stimolata 
l‟attività microbica nel suo complesso e, in particolare, quella relativa alla degradazione di sostanze 
organiche inquinanti. 
Da questi dati si evince che, per alcuni parametri di contaminazione di natura organica (C < 12 e 
IPA), il sedimento in questione non può ancora essere riutilizzato in ambito civile; ma la riduzione 
marcata dei C > 12 mostra come il processo di landfarming risulti idoneo alla degradazione dei 
contaminanti organici, probabilmente tramite la selezione di comunità di batteri atti alla 
degradazione degli idrocarburi, tramite ossidazione a CO2 ed H20 . In soli 3 mesi di processo, 
infatti, la riduzione dei C>12 è significativa e dimostra come questa tecnica di biorimediation sia 
più efficace, nella diminuzione della contaminazione organica, rispetto alla precedente 
phytoremediation, che ha determinato una riduzione del 50%, ma in ben due anni di trattamento. 
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5.4 Analisi statistica 
5.4.1 Analisi delle componenti principali 
Per poter meglio comprendere la complessità dei processi chimici e biochimici coinvolti nella 
decontaminazione della matrice, i risultati ottenuti nella sperimentazione sono stati sottoposti 
all‟analisi statistica delle componenti principali (PCA), un‟analisi che consente di ridurre il numero 
delle variabili, evidenziando le relazioni tra le stesse. Questa analisi statistica è stata effettuata 
considerando i metalli pesanti totali come variabile unica derivante dalla loro sommatoria, in 
meq/kg (in quanto correlati tra loro e senza una variazione significativa nel tempo). 
Tale analisi ha consentito di estrarre due componenti principali (PC1 e PC2), con il metodo 
VARIMAX normalizzato, che spiegano, in questo caso, il 63,59 % della varianza totale, percentuale 
divisa tra il 36,09 % della prima componente e il 27,5 % della seconda. Prima di effettuare questa 
analisi statistica, i risultati sperimentali sono stati sottoposti a normalizzazione e standardizzazione 
unitaria. Il livello di significatività è stato posto a un valore di 0,6.  
In particolare, si osserva che il fattore 1 (PC1) ha come parametri significativi l‟ammoniaca, l‟azoto 
totale, il fosforo assimilabile, il carbonio estraibile totale, tutti i metalli pesanti assimilabili, i C > 12 
e il Biotox; invece il fattore 2 (PC2) comprende il pH, la capacità di scambio cationico, i nitrati, il 
fosforo totale, il carbonio idrosolubile, , la deidrogenasi, la β-glucosidasi, la fosfatasi, la proteasi e i 
metalli pesanti totali. 
 
 
PC 1 
 
PC 2 
PH 
 
0,45 0,73 
C.E. 
 
0,20 0,53 
CSC 
 
-0,11 0,86 
TN 
 
0,72 0,21 
N-NO3 
 
-0,45 0,75 
N-NH4 
 
0,61 -0,05 
TP 
 
0,26 0,67 
P ass. 
 
0,79 0,18 
  
139 
TOC 
 
0,22 0,29 
WSC 
 
-0,25 0,83 
TEC 
 
0,79 0,25 
HA 
 
0,58 0,50 
FA 
 
-0,17 0,51 
DHase 
 
-0,46 0,60 
β-gluc 
 
-0,18 0,70 
Phosphatase 
 
-0,31 0,67 
Leucine AP 
 
-0,43 0,60 
HM tot 
 
0,24 0,73 
Cu ass. 
 
0,83 0,06 
Zn ass. 
 
0,80 0,27 
Pb ass. 
 
0,94 -0,15 
Mn ass 
 
0,92 -0,15 
Al ass 
 
0,83 -0,18 
Fe ass 
 
0,90 -0,25 
C>12 
 
0,88 -0,01 
Biotox 
 
0,93 -0,21 
Var. Sp. 
 
10,46614 7,975925 
Prp.Tot. 
 
0,3609 0,275032 
   
Tabella 18. Tabella dei pesi fattoriali delle variabili (loadings); i valori in rosso sono significativi (> 0,6) 
Al fine di valutare quali sono le variabili che influenzano maggiormente le due componenti 
principali nei campioni, il grafico dei punteggi fattoriali (rappresentazione grafica dei campioni ai 
diversi tempi) è stato sovrapposto a quello dei pesi fattoriali (rappresentazione del peso di ciascuna 
variabile), nella seguente tabella. 
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Figura 57. Schema illustrativo della PCA per i campioni (A,B e C) ai diversi tempi (T0,T1, T2 e T3). 
Da questo grafico si evince come al T0 il campione C sia molto distante rispetto agli altri 2 e quindi 
abbia caratteristiche chimiche e biologiche differenti da A e B. Tale distanza, presente sul fattore 2, 
indica un maggiore contenuto in nutrienti (in particolare di nitrati, fosforo e carbonio idrosolubile) 
e, soprattutto, una più elevata attività metabolica (attività enzimatiche) nel campione C, all‟inizio 
della sperimentazione. Tale differenza può essere spiegata dall'influenza del compost in questa zona 
di campionamento, vicino all‟area di controllo (non piantumata durante il progetto precedente). 
Si può osservare che la differenza tra i campioni si riduce nel tempo: al T3 è possibile notare come i 
tre campioni siano localizzati più vicini tra loro. Ciò implica che è avvenuta una riduzione delle 
disuguaglianze nelle caratteristiche tra i tre campioni e, ipoteticamente, della matrice in generale (in 
quanto si presuppone che questi campioni siano rappresentativi dell‟intera area trattata). Il 
landfarming ha determinato, dunque, un‟omogeneizzazione generale del sedimento, che 
inizialmente aveva caratteristiche chimiche disomogenee. 
Valutando i risultati del fattore 1 si può notare come tutti e tre i campioni si spostino nel tempo 
verso sinistra e quindi verso valori negativi di tale fattore. In particolare, assistiamo alla 
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diminuzione significativa nel tempo di nutrienti come il fosforo assimilabile e del carbonio 
estraibile totale e dei contaminanti (tutti i metalli pesanti assimilabili e i C > 12) nonché della 
tossicità del sedimento (parametri significativi con segno positivo sul fattore 1).  
La diminuzione dei metalli, nella loro forma assimilabile, indica una riduzione dei rischi ambientali, 
in quanto rappresentano la forma maggiormente trasferibile all'ambiente circostante, agli organismi 
e alla falda acquifera. Considerando sempre il fattore 1, si può osservare anche una diminuzione 
della concentrazione dell‟azoto in forma ammoniacale; questo è dovuto molto probabilmente 
all‟ossigenazione effettuata attraverso il processo di landfarming.Tale processo ha determinato, 
come auspicato, un notevole incremento dell'attività metabolica osservabile dallo spostamento di 
tutti i campioni verso valori positivi del fattore 2, dove risultano significativi oltre alle attività 
enzimatiche anche la capacità di scambio cationico, i nitrati e il carbonio idrosolubile. 
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6. Conclusioni 
Sulla base dei risultati ottenuti possiamo concludere che il processo di bioremediation utilizzato è 
stato efficace sotto distinti punti di vista: ha infatti portato ad un‟omogeneizzazione del substrato, 
ad un aumento dell‟attività microbica e ad un‟ulteriore riduzione della contaminazione organica. 
 
Dopo soli 3 mesi dall‟allestimento della sperimentazione vi è stato, infatti, un‟apprezzabile 
miglioramento biochimico-funzionale della matrice ambientale, valutato attraverso il miglioramento 
di parametri biochimici, come la deidrogenasi, indicativa del metabolismo microbico totale, ma 
anche la β-glucosidasi, la fosfatasi e la proteasi, attività enzimatiche coinvolte rispettivamente nel 
ciclo del glucosio, fosforo e azoto. Inoltre, si è osservata una riduzione significativa sia della 
contaminazione inorganica (nella sua componente assimilabile) che di quella organica (circa il 
30%), operata probabilmente da microrganismi che si stanno specializzando nella degradazione 
degli idrocarburi presenti, come si può presupporre dagli studi eseguiti sulla biodiversità microbica. 
Tutto questo è stato reso possibile mediante l‟aereazione effettuata tramite il landfarming, che ha 
determinato un ambiente ossidante e molto favorevole per la biodegradazione microbica degli 
inquinanti. 
Il processo di ossigenazione della matrice è reso evidente anche dalla diminuzione dell‟azoto in 
forma ammoniacale e dall‟aumento della sua forma nitrica. I macronutrienti, in generale, tendono a 
diminuire nel tempo, soprattutto il fosforo nella forma assimilabile. Comunque, i parametri nutritivi 
analizzati sono paragonabili a quelli di un substrato di crescita ad eccezione del carbonio organico, 
che risulta inferiore a limite stabilito per legge (D.lgs. 75/2010,allegato 4). 
Anche la conducibilità elettrica e i parametri fisici, come la tessitura e la densità apparente sono 
conformi al possibile riutilizzo di tale matrice come substrato di coltura per specie vegetali orticole. 
Si dovrebbe provvedere ad una correzione del pH (moderatamente alcalino) prima della messa a 
dimora delle piante, specialmente della fragola, che necessita di un pH leggermente acido (5-6). 
Il problema maggiore riguardante il riutilizzo eco-ambientale del sedimento in questione risiede 
nella contaminazione residua ancora presente: i C > 12 e gli IPA, per quanto riguarda i contaminanti 
organici e lo zinco, per quanto riguarda i metalli pesanti totali, sono ancora al di sopra del limite 
legislativo, imposto dal D.Lgs 152/2006, parte IV, all. 5, tabella 1, colonna A (per il riutilizzo in siti 
ad uso verde pubblico, privato o residenziale). Tutti i valori analizzati sono, però, inferiori ai limiti 
massimi stabiliti dal D.lgs. 217/ 2006, all.4, per i substrati di coltivazione. Comunque la tecnologia 
Biotox ha rilevato un valore di tossicità del sedimento molto basso alla fine del trattamento.  
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Per ridurre ulteriormente la contaminazione, sarebbe, dunque, auspicabile prolungare 
temporalmente la durata del landfarming, data l‟efficacia mostrata da tale processo in un lasso 
temporale breve nella decontaminazione di natura organica. Si potrebbe pensare di favorire la 
comunità microbica nel processo degradativo tramite l‟aggiunta di acqua e nutrienti, prontamente 
disponibili per i microrganismi (come azoto e fosforo). Inoltre, si potrebbe pensare di utilizzare 
anche altre tecniche di bioremediation, come la bioaugmentation, che consiste nell'inoculo di 
specifici consorzi microbici in grado di degradare composti intermedi di idrocarburi o con l‟inoculo 
di specifici funghi (mycoremediation). 
Si ipotizza, quindi, che protraendo tale tecnica di bioremediation ancora per un lasso temporale di 
circa 3-6 mesi tale matrice ambientale potrebbe essere riutilizzata in campo agronomico-ambientale, 
raggiungendo le caratteristiche idonee con successo. 
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7. Appendice 
ANOVA 
Attraverso questo tipo di analisi sono stati presi in esame i dati rilevati ai tempi T0, T1, T3 e T3, al 
fine di verificare che le tendenze rilevate, nel tempo e tra i campioni, fossero significative (P<0,05) 
dal punto di vista statistico. 
 
 
 Parametri chimici 
 
 
 
 
Test Univariati di Significatività per PH (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ris tretta
Decompos izione ipotes i effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,04831 1 0,0483150,0370440,849064
2,57956 3 0,8598530,6592750,585458
0,45114 2 0,2255690,1729500,842263
0,66410 6 0,1106840,0848650,997230
29,99753 23 1,304241
Univariate Tests of Significance for CE (Anova Giulia)
Sigm a-restricted parameterization
Effective hypothesis decomposition
Effect
SS Degr. of
Freedom
MS F p
Intercept
Time
Sample
Time*Sample
Error
5,024448 1 5,0244484104,1390,000000
0,136587 3 0,045529 37,190 0,000000
0,143822 2 0,071911 58,739 0,000000
0,008652 6 0,001442 1,178 0,352253
0,028158 23 0,001224
Univariate Tests of Significance for CSC (Anova Giulia)
Sigm a-restricted parameterization
Effective hypothesis  decompos ition
Effect
SS Degr. of
Freedom
MS F p
Intercept
Time
Sample
Time*Sample
Error
0,05583 1 0,0558320,1164700,735993
9,45864 3 3,1528826,5771790,002260
5,07431 2 2,5371535,2927180,012857
5,94051 6 0,9900852,0654010,097385
11,02544 23 0,479367
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Univariate Tests of Significance for TN (Anova Giulia)
Sigm a-restricted parameterization
Effective hypothesis decomposition
Effect
SS Degr. of
Freedom
MS F p
Intercept
Time
Sample
Time*Sample
Error
0,00939 1 0,009394 0,025140,875408
12,42691 3 4,14230311,084510,000106
7,96646 2 3,98323110,658850,000530
2,91963 6 0,486606 1,302120,295641
8,59514 23 0,373702
Test Univariati di Significatività per AMMON. (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,00222 1 0,002222 0,026110,873040
24,61377 3 8,20458996,401120,000000
4,43522 2 2,21761226,056180,000001
2,55124 6 0,425206 4,996020,002077
1,95750 23 0,085109
Test Univariati di Significatività per NITRATI (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,00482 1 0,004817 0,046540,831096
15,70260 3 5,23420150,571590,000000
11,33646 2 5,66822954,765060,000000
5,07612 6 0,846020 8,174040,000084
2,38052 23 0,103501
Test Univariati di Significatività per FOSF.TOT (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,00061 1 0,0006100,0004750,982797
2,29302 3 0,7643400,5949530,624674
0,36679 2 0,1833940,1427520,867732
2,35949 6 0,3932480,3061000,927303
29,54828 23 1,284708
Test Univariati di Significatività per FOSF.ASS (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,01297 1 0,012968 0,050540,824111
13,92054 3 4,64017918,083880,000003
7,97656 2 3,98828015,543280,000054
2,53878 6 0,423130 1,649040,179011
5,90162 23 0,256592
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Test Univariati di Significatività per CARB TOT (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,03184 1 0,0318450,0330840,857263
8,13440 3 2,7114662,8169940,061619
0,53533 2 0,2676640,2780820,759745
3,45238 6 0,5753960,5977900,729052
22,13839 23 0,962539
Univariate Tests of Significance for WSC (Anova Giulia)
Sigm a-restricted parameterization
Effective hypothes is  decom pos ition
Effect
SS Degr. of
Freedom
MS F p
Intercept
Time
Sample
Time*Sample
Error
0,03101 1 0,031010 0,055410,815992
17,06531 3 5,68843610,163790,000187
2,49172 2 1,245859 2,226030,130694
3,38077 6 0,563462 1,006760,444983
12,87257 23 0,559677
Test Univariati di Significatività per C. ESTRAIBILE (Anova Giulia)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,03173 1 0,0317270,0525920,820639
15,25139 3 5,0837968,4271140,000586
0,15113 2 0,0755650,1252590,882866
2,90369 6 0,4839480,8022130,578312
13,87513 23 0,603267
Test Univariati di Significatività per S.UMICA (Anova Giulia)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,05605 1 0,0560510,0461150,831860
0,43698 3 0,1456600,1198380,947506
4,04425 2 2,0221271,6636560,211444
0,89330 6 0,1488830,1224900,992483
27,95586 23 1,215472
Test Univariati di Significatività per S.FULVICA (Anova Giulia)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,00773 1 0,007732 0,022670,881618
13,50449 3 4,50149513,201430,000032
7,64369 2 3,82184711,208240,000400
5,66039 6 0,943399 2,766680,035676
7,84267 23 0,340986
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 Parametri biologici 
 
 
 
 
  
Univariate Tests of Significance for DHase (Anova Giulia)
Sigm a-restricted parameterization
Effective hypothesis  decompos ition
Effect
SS Degr. of
Freedom
MS F p
Intercept
Time
Sample
Time*Sample
Error
0,00053 1 0,00053 0,0121 0,913387
8,88653 3 2,96218 67,34560,000000
21,30652 2 10,65326242,20360,000000
3,24923 6 0,54154 12,31190,000003
1,01165 23 0,04398
Univariate Tests of Significance for b-Gluc (Anova Giulia)
Sigm a-restricted parameterization
Effective hypothesis decomposition
Effect
SS Degr. of
Freedom
MS F p
Intercept
Time
Sample
Time*Sample
Error
0,01147 1 0,011470 0,097730,757387
12,97600 3 4,32533236,855730,000000
16,89178 2 8,44589171,966600,000000
1,11137 6 0,185229 1,578320,198468
2,69924 23 0,117358
Test Univariati di Significatività per FOSFAT. (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ris tretta
Decompos izione ipotes i effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,01585 1 0,015845 0,088180,769172
19,33188 3 6,44395935,860280,000000
1,66760 2 0,833800 4,640050,020282
9,58457 6 1,597428 8,889600,000045
4,13301 23 0,179696
Test Univariati di Significatività per PROTEASI (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,01804 1 0,018042 0,088180,769172
19,80009 3 6,60002932,256150,000000
0,99239 2 0,496194 2,425040,110756
8,01385 6 1,335642 6,527650,000398
4,70610 23 0,204613
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 Contaminanti inorganici e organici 
 
 
 
 
 
Test Univariati di Significatività per Al tot (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,04225 1 0,0422490,0509550,823404
2,56728 3 0,8557591,0321090,396854
7,33270 2 3,6663524,4218930,023718
6,10930 6 1,0182171,2280450,328318
19,07014 23 0,829136
Test Univariati di Significatività per Cr tot (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,00624 1 0,0062400,0056490,940735
1,67865 3 0,5595510,5065740,681607
0,48423 2 0,2421160,2191930,804825
6,47787 6 1,0796450,9774260,462655
25,40535 23 1,104580
Test Univariati di Significatività per Cu tot (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,02745 1 0,0274480,0509550,823404
1,80451 3 0,6015021,1166570,362758
7,12811 2 3,5640556,6164800,005372
11,64248 6 1,9404133,6022730,011507
12,38926 23 0,538663
Test Univariati di Significatività per Fe tot (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,04772 1 0,0477250,0555680,815730
6,13577 3 2,0452572,3813790,095718
3,41165 2 1,7058251,9861640,160069
1,99645 6 0,3327410,3874250,879454
19,75364 23 0,858854
Univariate Tests of Significance for Hg tot (Anova Giulia)
Sigm a-restricted parameterization
Effective hypothes is  decom pos ition
Effect
SS Degr. of
Freedom
MS F p
Intercept
Time
Sample
Time*Sample
Error
0,00753 1 0,007532 0,061120,806933
14,24601 3 4,74866938,530870,000000
15,75615 2 7,87807363,922970,000000
0,32409 6 0,054015 0,438280,845605
2,83459 23 0,123243
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Test Univariati di Significatività per Mn tot (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,02919 1 0,0291850,0509550,823404
5,01511 3 1,6717042,9186550,055697
9,06234 2 4,5311727,9110430,002429
6,36937 6 1,0615621,8533970,132747
13,17361 23 0,572765
Test Univariati di Significatività per Ni tot (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ris tretta
Decompos izione ipotes i effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,01800 1 0,0180000,0272780,870260
8,15474 3 2,7182484,1193760,017781
4,63280 2 2,3164023,5103980,046721
7,32022 6 1,2200371,8489080,133622
15,17698 23 0,659869
Test Univariati di Significatività per Pb tot (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,03207 1 0,032070 0,050950,823404
0,63244 3 0,210812 0,334960,800173
13,49081 2 6,74540310,717670,000514
6,07200 6 1,012001 1,607950,190076
14,47556 23 0,629372
Test Univariati di Significatività per V tot (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,03376 1 0,0337580,0555680,815730
8,48208 3 2,8273594,6540170,011019
3,15257 2 1,5762832,5946640,096360
9,38645 6 1,5644082,5751170,046738
13,97272 23 0,607509
Test Univariati di Significatività per Zn tot (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,03251 1 0,0325130,0509550,823404
8,63845 3 2,8794824,5127380,012483
0,13840 2 0,0692000,1084510,897679
10,32265 6 1,7204422,6962840,039382
14,67581 23 0,638079
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Test Univariati di Significatività per Al ass (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,00795 1 0,007950 0,050950,823404
21,14277 3 7,04759145,170390,000000
1,93721 2 0,968603 6,208100,006983
4,66635 6 0,777725 4,984700,002105
3,58851 23 0,156022
Test Univariati di Significatività per Cu ass. (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,01455 1 0,014551 0,050950,823404
13,21493 3 4,40497815,424940,000010
3,69041 2 1,845205 6,461370,005931
7,66316 6 1,277193 4,472350,003855
6,56823 23 0,285575
Test Univariati di Significatività per Fe ass  (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,00150 1 0,001503 0,0510 0,823404
27,78083 3 9,260275314,00450,000000
0,70664 2 0,353318 11,98060,000272
1,47867 6 0,246446 8,3567 0,000071
0,67829 23 0,029491
Test Univariati di Significatività per Mn ass (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,00509 1 0,005090 0,050950,823404
26,59709 3 8,86569688,746320,000000
0,03206 2 0,016028 0,160440,852715
1,31743 6 0,219572 2,197940,080319
2,29768 23 0,099899
Test Univariati di Significatività per Pb ass. (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,00823 1 0,008229 0,050950,823404
20,80214 3 6,93404842,938040,000000
2,36247 2 1,181236 7,314620,003478
3,54588 6 0,590979 3,659550,010679
3,71426 23 0,161490
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Test Univariati di Significatività per Zn ass. (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,03521 1 0,0352100,0509550,823404
6,13548 3 2,0451612,9596880,053482
3,96026 2 1,9801292,8655750,077412
4,11451 6 0,6857520,9923970,453572
15,89313 23 0,691006
Test Univariati di Significatività per C> 12 (Spreadsheet1)
Parametrizzazione sigma-ristretta
Decompos izione ipotesi effettive
Effetto
SS Gradi di
Libertà
MS F p
Intercetta
Time
Sample
Time*Sample
Errore
0,01460 1 0,014598 0,034400,855044
16,93195 3 5,64398413,301930,000102
0,15348 2 0,076738 0,180860,836139
0,75112 6 0,125186 0,295040,930954
7,21307 17 0,424298
  
152 
Matrice di correlazione 
Attraverso questa matrice sono state calcolate le correlazioni significative (p < 0,05) tra le diverse 
variabili analizzate nel corso della sperimentazione. 
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